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Resumen 
 
Se ha estudiado el comportamiento de dos fungicidas metalaxil, triciclazol y del herbicida 

triasulfurón en suelos del Bajo Alentejo (Portugal) y de Andalucía Occidental (España) y el 

efecto que la adición de enmiendas orgánicas tiene en su dinámica en el suelo.  Los estudios 

de adsorción-desorción mostraron que la adsorción aumentaba en el orden 

triasulfurón<metalaxil<triciclazol.  La adsorción de triciclazol es más irreversible que la de 

metalaxil, y tanto la materia orgánica (MO) como la arcilla son componentes del suelo 

fundamentales en este proceso para ambos fungicidas.  La adsorción de triasulfurón es muy 

débil y reversible, y está inversamente relacionada con el pH.  En consecuencia, para 

triasulfurón la disipación y la movilidad en suelo son mayores que para metalaxil y triciclazol, 

siendo metalaxil más móvil y menos persistente que triciclazol en el suelo. 
 
Se ha estudiado el componente orgánico soluble de las enmiendas orgánicas utilizadas en este 

estudio mediante la técnica de espectroscopia de fluorescencia.  Los estudios de fluorescencia 

de la MO soluble (MOS) de las enmiendas fertiormont sólido (FS), fertiormont líquido (FL) y del 

residuo orgánico alperujo (A) ponen de manifiesto la diferente constitución de éstas: mientras la 

MOS de FS está constituida por moléculas complejas y aromáticas con elevado índice de 

humificación (HIX) la MOS de  FL y A está constituida por moléculas polares de bajo peso 

molecular con bajo HIX.  Ésta fracción además es la que más se adsorbe al suelo. 
 
La adición de enmiendas orgánicas al suelo se ha visto que afecta al comportamiento de los 

plaguicidas. La adsorción de los plaguicidas a suelos enmendados con FS, FL y A 

normalmente aumenta en comparación con los respectivos suelos originales, con la excepción 

de metalaxil en el suelo P10 (de alto contenido en arcilla y de muy alta capacidad de adsorción 

de metalaxil) enmendado con FL, en el que la adsorción disminuye debido a la competencia de 

la MOS por  los mismos sitios de adsorción en la superficie mineral del suelo.  La vida media de 

metalaxil y triciclazol en los suelos enmendados es mayor que en los suelos originales, 

mientras que la movilidad en general disminuye tras la adición de las enmiendas. Por otro lado, 

la MOS de las enmiendas FL y A se ha visto que puede facilitar la movilidad de estos 

fungicidas.  Con el tiempo de residencia en el suelo, la MOS de los suelos enmendados con FS 

no se altera significativamente, ni su efecto en la adsorción de los fungicidas.  Sin embargo, la 

gran reducción de MOS de FL y A con el envejecimiento afecta a la adsorción de metalaxil y 

triciclazol, y sus efectos dependen del plaguicida, naturaleza de la MOS y del tipo de suelo, en 

particular, de la composición de la fracción arcilla. 



Abstract 
 
We have studied the fate of two fungicides, metalaxyl and tricyclazole and the herbicide 

triasulfuron in soils from Baixo Alentejo (Portugal) and from Andalucía Occidental (Spain), and 

the effect of organic amendment in their behaviour in soil. Sorption studies showed that sorption 

increased in the order: triasulfuron<metalaxyl<tricyclazole. Tricyclazole adsorption is higher and 

more irreversible than metalaxyl, and both organic matter (OM) and mineral surfaces affect their 

adsorption behaviour. Triasulfuron adsorption is very weak and reversible and is inversely 

correlated with pH.  Consequently, dissipation and mobility of triasulfuron are higher than that of 

metalaxyl and tricyclazole, being the mobility and dissipation of metalaxyl higher than 

tricyclazole. 

 
The soluble component of the organic amendments used in this work has been studied by 

means of fluorescence spectroscopy. Fluorescence studies of soluble organic matter (SOM) 

from the organic amendments solid fertiormont (SF), liquid fertiormont (LF) and organic residue 

alperujo (A) showed differences in their constitution: SF SOM molecules are condensed and 

aromatic with high humification index (HIX), whereas LF and A SOM molecules are smaller and 

polar with low HIX. Moreover, this fraction adsorbs to a higher extent in soils. 

 
Addition of these amendments affects pesticide behaviour in soil. Pesticide adsorption in soils 

amended with SF, LF and A is higher when compared to original soils, with exception of 

metalaxyl in soil P10 of very high clay content and very high sorption capacity for metalaxyl: 

adsorption increases in SF and A amended soils but decreases in LF amended soil due to 

competition of SOM molecules with metalaxyl molecules for the mineral soil surfaces.  The half-

lives of metalaxyl and tricyclazole are higher in amended soils but the mobility is smaller after 

soil amendment.  However, the SOM of LF and A amendments may enhance fungicide mobility 

in some cases. With ageing of amendments in soil, the SOM of SF doesn't change significantly 

and neither its effect in the adsorption of fungicides. Nevertheless, the great reduction of SOM 

from LF and A with incubation time affects metalaxyl and tricyclazole adsorption, which depends 

on pesticide, nature of SOM and type of soil, specially the mineral fraction composition. 
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Figura III.2.15. Isotermas de adsorción-desorción de metalaxil para el suelo B6 y B7 
original y enmendado con FS, FL y A. 
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original y enmendado con FS, FL y A. 
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originales y enmendados  

 
 

224 
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las distintas propiedades de los suelos, cuando se analizan todos los suelos 
originales y enmendados. 
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excluyendo los suelos P10 y P10+E.  
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originales y enmendados. 
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Siglas y Abreviaturas 
 

A - alperujo 

Abs. - absorbancia 

AF - ácido fúlvico 

AH - ácido húmico 

CCC - capacidad de intercambio catiónico 

COS - carbono orgánico soluble 

COT - carbono orgánico total  

CsX - Cantidad de plaguicida adsorbido a la concentración de equilibrio X µM 

d - día 

FL - fertiormont líquido 

FS - fertiormont sólido 

HIX - índice de humificación 

KOC - Kfa normalizado para el contenido en carbono orgánico 

KdOC - Kd normalizado para el contenido en carbono orgánico 

Kfa - Cantidad de plaguicida adsorbido a la concentración de equilibrio de 1 µM 

Fig - figura 

MO - materia orgánica 

MOS - materia orgánica soluble 

nm - nanómetros 

rpm - rotaciones por minuto 

SE - suelos enmendados 

SO - suelos originales 

t1/2 - tiempo de vida media 

vs - versus 

λem longitud de onda de emisión 

λexc longitud de onda de excitación 

∇ - porcentaje de disminución del máximo del espectro de fluorescencia al 

acidificar a pH 2  

ν - frecuencia de radiación 
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Introducción 
 
En Andalucía y Bajo Alentejo la base de sustentación económica está asociada a la producción 

de bienes alimenticios provenientes de la actividad agrícola.  La explotación masiva de suelos 

agrícolas, así como el uso de agroquímicos y plaguicidas para incrementar el rendimiento de 

las cosechas, han originado problemas graves de calidad de suelo, que se observan 

especialmente en la pérdida de estructura y materia orgánica (MO).  Esto provoca un estado 

nutricional deficiente en el suelo que limita el desarrollo de los cultivos. 

 
El uso de residuos orgánicos procedentes de industrias agrarias, residuos urbanos, lodos de 

depuradora y otros, que tienen un elevado contenido en MO, ricos en nutrientes útiles al 

sistema suelo-planta, ayudan a la restauración de los suelos degradados.  Esto es así porque 

mejoran la estructura de los mismos, su actividad microbiana y la fertilidad, a la vez que se 

soluciona el aspecto medioambiental de la gestión de estos residuos.  No obstante, la adición 

de residuos frescos o compostados puede afectar el comportamiento de otros compuestos que 

se añaden al suelo como son los plaguicidas; por eso resulta crucial conocer sus efectos para 

el adecuado manejo de éstos productos. 

 

En esta memoria doctoral, exponemos y analizamos los resultados del estudio del efecto de la 

adición de 2 enmiendas orgánicas comerciales y un residuo orgánico de la industria olivarera a 

suelos de las regiones mencionadas en el comportamiento de un herbicida y dos fungicidas.  

Nuestro punto de partida está dado por el estado de investigación, que especificamos en los 

antecedentes; a continuación describimos la metodología utilizada en esta tesis.  Los 

resultados y la discusión los presentamos conjuntamente; para mejor comprensión, los 

subdividimos en tres partes que especificamos: 

 
- Estudio del comportamiento de plaguicidas en suelos sin enmendar; 

- Estudio del comportamiento de plaguicidas en suelos enmendados; 

- Estudio en suelos enmendados incubados durante dos meses. 

 
El aporte novedoso de este trabajo radica en que, conjuntamente, realizamos un estudio sobre 

la fracción soluble de las enmiendas para observar como afectan a los procesos de adsorción y 

movilidad de los plaguicidas.  Por último, para llegar a las necesarias conclusiones, efectuamos 

una discusión general donde integramos los resultados sobre el diferente comportamiento de 
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los plaguicidas en los suelos estudiados con las diferentes enmiendas.  En suma, esperamos 

que nuestro trabajo contribuya en la búsqueda de alternativas de desarrollo sostenible, 

concretamente en la discusión sobre el uso y abuso de los plaguicidas junto con las 

enmiendas, en relación con las particularidades del suelo. 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
I. Antecedentes y Objetivos 
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I.1. DINÁNICA DE LOS PLAGUICIDAS EN EL SUELO 
 

 

La presencia de los plaguicidas en los suelos se produce por diferentes causas. 

Independientemente del uso específico que se haga del plaguicida, el suelo es el que 

recibe la mayoría de los plaguicidas usados para la protección de los cultivos (Arnold y 

Briggs, 1990) y, dependiendo del método de aplicación, entre un 30% y un 100% del 

plaguicida llega directamente a él.  Las tres principales vías de deposición de 

plaguicidas en el suelo son: 

 
- Tratamientos que se realizan directamente en las partes aéreas de las plantas. 

Parte del producto aplicado cae directamente al suelo o bien es arrastrado 
desde de la planta al suelo por medio de la lluvia, viento, riego; 

 
- Tratamientos que se realizan directamente sobre el suelo (ej.: herbicidas, 

nematicidas, fungicidas, etc.); 
 
- Restos vegetales que quedan en el suelo una vez recogida la cosecha o que se 

desprenden durante el tratamiento. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura I.1.1. Procesos que determinan la dinámica de los plaguicidas en el 
suelo 
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Una vez en el suelo, los plaguicidas sufren una serie de procesos físicos, químicos y 

biológicos, todos ellos relacionados entre sí, y que se representan de forma global en 

la Figura I.1.1.  Estos procesos pueden agruparse en dos grandes grupos: de 

transferencia o transporte y de transformación o degradación (Tabla I.1.1).  Los 

procesos de transferencia implican un movimiento del plaguicida de una fase a otra del 

suelo o dentro de una misma fase, mientras que por los procesos de transformación 

hay un cambio en la estructura del plaguicida (Cornejo y Moreno, 1998).  

 

 
Tabla I.1.1. Procesos operantes en la dinámica de los plaguicidas en el suelo. 

 

P R O C E S O S  

Transferencia Adsorción-desorción 
Volatilización 
Difusión y arrastre 
Escorrentía 
Absorción por las plantas 
Lixiviación 

Transformación Química 
Fotoquímica 
Biológica 

 

 

Las características físicas y químicas de la disolución del suelo son las que regulan en 

gran parte la actividad biocida del plaguicida y su comportamiento como agente de 

polución.  Entre ellas, la cantidad del producto en disolución es particularmente 

determinante y, por ello, todos los factores susceptibles de hacerla variar tienen una 

gran influencia en la dinámica del plaguicida.  Desde este punto de vista, los procesos 

de adsorción y desorción son, entre los distintos factores a considerar, los más 

importantes (Navarro Blaya, 1986).   
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I.1.1. PROCESOS DE ADSORCIÓN-DESORCIÓN 
 

El proceso de adsorción se define como el paso de un soluto desde una fase líquida o 

gaseosa a la superficie de una fase sólida sin producir cambios en la composición de 

esta última (Osgerby, 1970).  El material adsorbido a la fase sólida se le denomina 

adsorbato y al sólido adsorbente.  Los procesos de adsorción ocurren más 

frecuentemente entre la fase sólida del suelo y la solución del suelo, ya que la fase 

sólida del suelo siempre está rodeada de una fina capa de agua, por lo que sólo en 

casos de extrema aridez se produciría la adsorción sólido-gas (Pignatello, 1989).  El 

proceso de adsorción se debe a la atracción o repulsión entre la superficie del 

adsorbente (macroporos y microporos del suelo) y las moléculas o iones del adsorbato 

(plaguicida) (Calvet, 1989). Los procesos de adsorción-desorción vienen determinados 

en gran parte por la cantidad de superficie de contacto del sólido que, como es 

inversamente proporcional al tamaño, resulta evidente que los principales 

componentes del suelo implicados en la adsorción sean los constituyentes de las 

fracciones más finas o fracción coloidal, tanto orgánica como inorgánica (Bailey y 

White, 1970). 

 

El proceso inverso a la adsorción es la desorción: las sustancias adsorbidas a la fase 

sólida vuelven a la solución del suelo o a su fase gaseosa.  Éste puede ser total, en 

este caso se habla de adsorción reversible (Wauchope y Myers, 1985; Monkiedje y 

Spiteller, 2002), o puede ser que no lo sea en gran medida (Cox et al., 1995a; 

Ukrainczyk y Rashid, 1995) y en este caso se dice que es irreversible.  La 

irreversibilidad o histéresis es otro aspecto importante en lo que respecta a la dinámica 

de plaguicidas en el suelo 

 

Los procesos de adsorción-desorción tienen gran importancia, puesto que al 

determinar la cantidad de plaguicida presente en la solución del suelo, controlará otros 

procesos que afectan a la dinámica de plaguicidas en el suelo.  Por ejemplo, la 

adsorción del plaguicida puede producir una disminución de: la fotodegradación (Sukul 
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y Spiteller, 2001) la volatilización (Chester et al., 1989); la biodisponibilidad (Walker et 

al.,1989; Pignatello y Xing, 1996); el transporte por escorrentía (Jamet, 1993); y el 

movimiento vertical de los plaguicidas a lo largo del perfil del suelo, disminuyendo así 

el riesgo de contaminación de las aguas superficiales y subterráneas (El-Nahhal et al., 

1998; Cox et al., 2000a).  Por otro lado, los procesos de adsorción pueden catalizar 

procesos de degradación química (Cox et al., 1994a) y  fotolisis (Senesi, 1993), pero 

también pueden proteger los plaguicidas adsorbidos de la degradación biótica y 

fotoquímica (Hermosín et al., 1982; Walker et al., 1989; Romero et al., 1998, Aguer et 

al., 2000).  Por el contrario los procesos de desorción incrementan la volatilización, la 

biodisponibilidad y el transporte de plaguicidas. 

 

 

 

I.1.1.1. Mecanismos de adsorción 
 

El conocimiento de las distintas interacciones responsables por la adsorción permite 

una mayor comprensión del significado de los procesos de adsorción.  Según Green 

(1974), Weed y Weber (1974) y Gevao et al. (2000) estas interacciones son: enlace 

iónico, unión covalente, puentes de hidrógeno, transferencia de cargas, cambio de 

ligando, fuerzas de van der Waals e interacciones hidrofóbicas.  Es necesario tener en 

cuenta que no todos los mecanismos que se indican se dan simultáneamente; no 

obstante, dependiendo de la naturaleza del grupo funcional y de la acidez del sistema, 

dos o más mecanismos pueden ocurrir simultáneamente (Gevao et al., 2000). 

 

 

Enlace Iónico 
Los compuestos orgánicos iónicos son atraídos electrostáticamente por las superficies 

de carga opuesta de los componentes del suelo.  Las superficies con carga negativa 

de los minerales de la arcilla y de la materia orgánica adsorben rápidamente cationes 

orgánicos por este mecanismo (Li et al., 2001).  Las superficies de los óxidos y 
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oxohidróxidos metálicos de carga positiva atraen a los aniones orgánicos (Cornejo et 

al., 2000).  En este tipo de interacción el pH del medio tiene un papel fundamental ya 

que puede determinar la existencia de carga en el compuesto orgánico o en la 

superficie de los coloides del suelo (Celis et al., 1999b; Li et al., 2001).  

 

 

Enlace covalente 
La formación de enlaces covalentes entre compuestos orgánicos y las sustancias 

húmicas del suelo, viene ayudada con frecuencia por procesos de catálisis química, 

fotoquímica o enzimática.  Los pesticidas con tendencia a participar en este tipo de 

interacciones son aquellos que en su estructura contienen grupos funcionales 

similares a los componentes del humus (Bollag y Myers, 1992; Bollag et al., 1992; 

Senesi, 1992). Además, pesticidas con estructura semejante a los compuestos 

fenólicos pueden unirse covalentemente al humus. 

 

 

Puente de Hidrógeno 
En este mecanismo el átomo de hidrógeno actúa de puente entre dos átomos 

electronegativos, es decir, se trata de un caso particular de interacción dipolo-dipolo.  

Uno de los enlaces es covalente mientras que el otro se hace por fuerzas 

electrostáticas.  Las sustancias húmicas, con muchos grupos funcionales que 

contienen oxígeno o nitrógeno, forman puentes de hidrógeno con grupos 

complementarios de las moléculas de plaguicida.  Los enlaces también pueden 

producirse entre la superficie del coloide por medio de una molécula de agua, como en 

el caso de la unión de moléculas orgánicas polares al catión de cambio a través de las 

moléculas de agua de su primera esfera de hidratación.  Numerosos estudios han 

puesto de manifiesto la importancia de los enlaces de hidrógeno en la adsorción de 

compuestos polares no iónicos (Senesi y Testini, 1980; Hermosín et al., 1991; 

Deschauer y Kögel-Knabner, 1992; Cox et al., 1995b).  
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Transferencia de cargas 

Las sustancias húmicas contienen en su estructura tanto grupos deficientes como 

ricos en electrones, tales como las quinonas y los difenoles, respectivamente.  Se 

forman complejos de transferencia de carga a través del mecanismo donador-aceptor, 

con plaguicidas que poseen, alternativamente, propiedades aceptor de electrones o 

donador de electrones.  La formación de complejos de transferencia de carga tiene 

lugar cuando existen distancias muy cortas entre las especies que interactúan.  El 

mecanismo fue sugerido por Hayes (1970) y Haque et al. (1970) para explicar la 

adsorción de s-triazinas por la materia orgánica del suelo y minerales de la arcilla.  

También Senesi et al. (1987) observaron la formación de complejos de transferencia 

de carga entre centros aceptores de electrones de ácidos húmicos y ureas sustituidas 

y s-triazinas, que poseen capacidades de donadores de electrones. 

 

 

Cambio de ligandos 

La adsorción por cambio de ligando implica la sustitución de uno o más ligandos del 

adsorbente por la molécula orgánica, la cual debe ser un agente quelante más fuerte 

que los ligandos desplazados.  Un ejemplo son las moléculas de agua que 

parcialmente atraen (intermedian) los cationes polivalentes asociados a la materia 

orgánica, que son sustituidas por moléculas de adsorbentes como las s-triazinas y 

plaguicidas aniónicos (Nearpass, 1976; Senesi, 1992).  Dubus et al. (2001) sugirieron 

que el cambio de ligando en superficies con óxidos es el principal mecanismo de 

adsorción de clofencet a los suelos estudiados. 

 

 
Fuerzas de van der Waals 

Las fuerzas de van der Waals consisten en atracciones débiles, de pequeño alcance, 

entre dipolo-dipolo o dipolo-dipolo inducido, que existen además de otras fuerzas de 

enlace más fuertes.  Las interacciones entre plaguicidas no polares y no iónicos y 

moléculas de ácidos húmicos son de particular relevancia.  Son relativamente débiles 

y disminuyen rápidamente con la distancia.  No obstante, ya que estas fuerzas son 
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aditivas (Senesi, 1992), su contribución aumenta con el tamaño de la molécula que 

interacciona y su capacidad de adaptación a la superficie del adsorbente.  La 

adsorción de picloran a sustancias húmicas parece ocurrir por este mecanismo 

(Nearpass, 1976).  En el estudio de los mecanismos de adsorción de dietilftalato a 

ácidos húmicos, Schulten et al. (2001) sugirieron interacciones dipolo-dipolo entre 

grupos funcionales del tipo carboxílico y estructuras no cargadas como los anillos 

aromáticos.  

 

 

Interacciones hidrofóbicas 

La adsorción hidrofóbica a la superficie o el encarcelamiento en el interior de los poros 

de la malla macromolecular húmica fueron propuestos como un importante mecanismo 

no específico para la retención de moléculas orgánicas no iónicas y apolares que 

interactúan poco con el agua.  Los sitios hidrofóbicos activos de las sustancias 

húmicas incluyen las cadenas alifáticas o porciones lipídicas y derivados aromáticos 

de lignina con alto contenido de carbono y bajo número de grupos polares.  Las 

moléculas de agua no compiten con las moléculas hidrofóbicas por los sitios activos.  

Por esta razón se dice que este tipo de interacción se ve favorecido por dar lugar a un 

aumento de entropía, ya que se ocupan los espacios vacíos en la vecindad de los 

sitios hidrofóbicos, así como la eliminación de las moléculas de agua que solvataban al 

soluto  en solución.   

 

La adsorción hidrofóbica por la materia orgánica parece ser un mecanismo muy 

importante en la adsorción de plaguicidas como el DDT y otros insecticidas 

organoclorados, PAEs, PAHs, PCBs y muchos otros contaminantes en el suelo 

(Senesi, 1993). Kozak et al., (1983) sugirieron este mecanismo para la adsorción de 

prometrina en la fracción humina de la materia orgánica.  No obstante, algunos autores 

no consideran este mecanismo como una adsorción activa sino que ocurre una 

penetración del compuesto orgánico dentro de la estructura de la materia orgánica en 

un proceso de partición (disolución) y no de adsorción propiamente dicha (Chiou et al., 

1986).  Chen et al. (1992) sugirieron que este tipo de interacciones es importante al 
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observar que la dilución de 1-naftol en agua aumentaba con la adición de ácidos 

húmicos y fúlvicos.  También en el estudio de la adsorción del herbicida quinmerac, 

Deschauer y Kögel-Knabner (1992) encontraron este tipo de interacción.  Estudiando 

el papel del pH en la partición, Li et al. (2001) observaron que las interacciones 

hidrofóbicas aumentan con el incremento del pH de la solución.  

 

 

 

I.1.1.2. Medida de la adsorción 
 

La medida y caracterización de la adsorción permite investigar los mecanismos de 

este tipo de interacción y obtener resultados comparativos, tanto entre adsorbatos 

(plaguicidas) como entre adsorbentes (suelos) diferentes y en diversas condiciones 

(Beck et al., 1993).  Normalmente esta adsorción se mide en condiciones de equilibrio, 

después de hacer interaccionar un volumen determinado de disolución de plaguicida 

con una cantidad  determinada suelo.  Se puede entonces representar el equilibrio por 

la siguiente ecuación 

 

 

 
 
 

Donde, Ce es la concentración de soluto en equilibrio con el suelo y Cs es la cantidad 

adsorbida por unidad de masa del sólido. 

 

Frecuentemente se asume que Cs depende linealmente de Ce y se define un 

coeficiente de distribución, Kd, como: 

 

e

s
d C

C
K =    (1) 

 

 

Ce                         Cs 
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No obstante, en la mayoría de los casos la relación entre la cantidad adsorbida y la 

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

concentración a la que se evalúe. 

 

 

 

I.1.1.2.1. Isotermas de adsorción 
 

Las isotermas de adsorción son representaciones de Cs en función de Ce a una 

determinada temperatura.  Para eso se hacen interaccionar cantidades conocidas de 

sólido y soluciones de plaguicida con diferentes concentraciones iniciales.  Una vez 

alcanzado el equilibrio, se determina la cantidad de plaguicida en disolución Ce, así 

como la cantidad adsorbida, Cs, para las distintas concentraciones iniciales. 

 

Hay dos formas de obtener el valor de Cs: directamente, determinando la cantidad que 

queda adsorbida en suelo, tras la extracción del mismo por técnicas adecuadas o 

indirectamente, por diferencia entre la cantidad inicial del plaguicida y la cantidad en 

equilibrio, asumiendo que la desaparición del plaguicida se deba a la adsorción.  A 

pesar de que este último método pueda presentar errores al no tener en cuenta la 

pérdida de plaguicida por proceso como la volatilización o la degradación, su sencillez 

y rapidez hace que sea el habitualmente usado en la obtención experimental de las 

isotermas de adsorción.  

 

La forma de las isotermas es una característica importante porque proporciona 

información acerca de los mecanismos de adsorción (Calvet, 1989).  Según Giles et 

al. (1960) las isotermas de adsorción pueden ser clasificadas en cuatro tipos distintos, 

dependiendo de la pendiente del tramo inicial de la curva.  En la Figura I.1.2. se 

muestran los 4 tipos de isotermas de adsorción que a continuación se describen:  
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Figura I.1.2. Tipos de isotermas de adsorción según Giles et al. (1960). 

 

 

Isotermas tipo S  
Estas isotermas son típicas de adsorbentes con una alta afinidad por el solvente. La 

dirección inicial de la curvatura indica que la adsorción se ve facilitada mientras 

aumenta la concentración del plaguicida.  Estas isotermas indican: i) una interacción 

específica entre soluto y adsorbente; ii) una atracción intermolecular moderada y iii) 

competencia entre el soluto, el solvente y moléculas adsorbidas por los sitios 

específicos de adsorción.  Ejemplos de sistemas mostrando este tipo de isoterma son 

interacciones entre solutos lipofílicos y superficies hidrofílicas, solutos hidrofóbicos y 

superficies lipofílicas y solutos hidrofílicos y superficies hidrofílicas; 

 

 

Isotermas tipo L  
Son la más conocidas y muchas veces se les llaman isoterma normal o de Langmuir, 

esta última por seguir su ecuación de adsorción.  Representan una alta afinidad 

relativa entre el soluto y el adsorbente en la fase inicial de la curva.  Mientras los sitios 

específicos de adsorción van siendo ocupados, le es más difícil al soluto encontrar un 

lugar libre para adsorberse.  Estas isotermas indican: i) múltiples interacciones entre el 

Ce 

Cs 
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soluto y el adsorbente; ii) fuerte atracción molecular entre las moléculas de soluto y iii) 

poca competencia entre el soluto y el solvente por los sitios de adsorción.  Ejemplos 

de sistemas mostrando este tipo de isotermas son interacciones entre solutos 

lipofílicos y superficies lipofílicas, solutos ionizables y superficies de diferente carga y 

entre solutos moderadamente hidrofílicos y superficie hidrofílicas. 

 

 

Isotermas tipo C  
Estas isotermas resultan de los casos en que el soluto penetra en la fase sólida más 

rápidamente que el solvente.  Se caracterizan por una partición constante del soluto 

entre la solución y el adsorbente, hasta el máximo valor que se pueda llegar.  

Ejemplos de sistemas mostrando este tipo de comportamiento son las interacciones 

entre compuestos no-iónicos y superficies orgánicas y la mayoría de los compuestos 

químicos en un estrecho rango de concentraciones. 

 

 

Isotermas tipo H  
Son isotermas muy poco comunes y representan un caso especial de las isotermas 

tipo L.  Se observa cuando hay una afinidad muy elevada entre el soluto y la superficie 

adsorbente que, a bajas concentraciones de soluto todo, o prácticamente todo, queda 

adsorbido en la superficie.  La parte inicial de la isoterma es por esa razón vertical.  Es 

poco habitual y suele darse para adsorbatos de elevado peso molecular como micelas 

iónicas o especies poliméricas.  Ejemplos de estas isotermas son interacciones entre 

cationes orgánicos y arcillas o ácidos húmicos. 

 

 

 

I.1.1.2.2. Ecuaciones de adsorción 
 

Para la descripción cuantitativa de los procesos de adsorción, las isotermas obtenidas 

experimentalmente suelen ajustarse a diferentes ecuaciones matemáticas o modelos 
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de adsorción.  Las ecuaciones de Langmuir y la ecuación de van Bemmelen-

Freundlich o, simplemente, ecuación de Freundlich son las más usadas.  

 

La ecuación de adsorción de Langmuir deriva de la adsorción de gases por sólidos, 

partiendo de las siguientes presunciones: 
 
i) la superficie del adsorbente posee un número fijo de sitios de adsorción; 
ii) cada sitio puede ser ocupado por una única molécula de adsorbato, por lo que 

corresponde a una monocapa; 
iii) la energía de adsorción es idéntica para todos los sitios de la superficie del 

adsorbente; 
iv) no existen interacciones entre las moléculas adsorbidas en los distintos sitios. 

 

La ecuación de adsorción de Langmuir puede ser expresada en función de la 

concentración de la siguiente forma: 

 

 

LCC
C

C
C

mm

e

s

e

*
1

+=   (2) 

Siendo, 
 

Ce – concentración del plaguicida en el equilibrio; 
Cs – cantidad de plaguicida adsorbido; 
Cm – cantidad máxima de adsorbato correspondiente a una monocapa adsorbida; 
 L – función exponencial de la energía de adsorción. 

 

 

La ecuación empírica de adsorción de Freundlich es, por responder bastante bien a 

muchos resultados experimentales y por no imponer cualquier tipo de límites en la 

adsorción, la que más se usa para describir los procesos de adsorción (Chester et al., 

1989).  En esta ecuación, la cantidad de plaguicida adsorbido y la cantidad de 

plaguicida en disolución se relacionan de la siguiente forma: 

 
fn

efs CKC *=  (3) 
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Donde 
 

Cs – cantidad de plaguicida adsorbido; 
Ce – concentración de plaguicida en el equilibrio; 
Kf y nf – constantes.  

 

 

El valor de Kf corresponde a la cantidad de plaguicida adsorbido cuando la 

concentración del plaguicida en el equilibrio es la unidad y es considerada como una 

medida de la capacidad de adsorción del suelo para el plaguicida en cuestión.  El 

parámetro nf es la pendiente de la recta, que se obtiene cuando se aplican los 

logaritmos a la ecuación (3), para obtener la forma lineal de la ecuación, y se 

considera una medida de la intensidad de adsorción.  Los valores de Kf permiten 

comparar la capacidad de adsorción de diferentes plaguicidas y de distintos suelos, 

siempre y cuando se hayan utilizados variables experimentales similares (Bowman y 

Sans, 1985a) y los valores de nf sean similares (Hance, 1967).  También es importante 

que el valor de Ce=1 esté dentro o muy cerca del intervalo de concentraciones 

experimentales (Hermosín y Cornejo, 1987). 

 

Cuando nf es igual a 1, la ecuación de Freundlich se expresa la relación lineal entre Cs 

y Ce, Cs=Kf.Ce ; Kf coincide con Kd, que es independiente de la concentración.  Cuando 

nf difiere de la unidad el error introducido al asumir una relación lineal entre Cs y Ce 

depende del valor de nf y de la concentración.  A medida que nf se aleja de la unidad 

las diferencias entre Kf y Kd se hacen mayores, especialmente para valores de Ce muy 

diferentes de la unidad (Hamaker y Thompson, 1972; Green y Karichoff, 1990). 

 

Debido a la importancia que tiene la materia orgánica en la adsorción de muchos 

plaguicidas, fundamentalmente los pocos solubles en agua (Chiou, 1989) se suele 

expresar el coeficiente de distribución Kd en función del contenido en carbono orgánico 

(CO) del suelo (Lambert, 1968) a través de la ecuación (4). 
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CO
KK d

CO %
=       (4) 

 

La desorción se suele medir después de la adsorción por medio de lavados sucesivos 

del suelo con las moléculas de plaguicida adsorbidas.  Las isotermas de desorción se 

construyen representando la cantidad que permanece adsorbida por el suelo, en las 

distintas y sucesivas desorciones, frente a la concentración del plaguicida en la 

solución de equilibrio.  También estas isotermas se pueden ajustar a las ecuaciones 

de Langmuir o de Freundlich. 

 

Cuando la isoterma de desorción es diferente a la de adsorción, se dice que existe un 

fenómeno de histéresis.  La diferencia entre las cantidades de plaguicida adsorbidas 

en la desorción y en la adsorción indican el grado de histéresis.  Los coeficientes de 

histéresis se pueden calcular de distintas formas. Por ejemplo, Hermosín et al. (1991) 

calculan el coeficiente de histéresis como: 

 

010x
K

KK
%H

f

ffd
−

=   (5) 

 

Donde Kf y Kfd son los coeficientes de adsorción y desorción, respectivamente, 

obtenidos tras ajustar las isotermas a la ecuación de Freundlich.  Jamet (1993) calculó 

el coeficiente de histéresis como: 

 

fd

fa

n
n

H =         (6) 

 

Siendo nfa y nfd los coeficientes de adsorción obtenidos tras ajustar las isotermas de 

adsorción y desorción, respectivamente, a la ecuación de Freundlich. 
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I.1.1.3. Factores que influyen en la adsorción-desorción 
 

Los factores que influyen en los procesos de adsorción de plaguicidas a los suelos se 

pueden agrupar en:  

- características físico-químicas del plaguicida; 

- composición coloidal del suelo; 

- características de la solución del suelo;  

- temperatura;  

- humedad. 

 

 

I.1.1.3.1. Características físico-químicas del plaguicida 
 

Estructura molecular 
La estructura molecular  es una de las características que más influyen en el proceso 

de adsorción, ya que condiciona los mecanismos de interacción que pueden tener 

lugar entre el plaguicida y el suelo. Bailey y White (1970) sugirieron distintos factores 

estructurales que determinan el carácter químico de los plaguicidas: 
 
- La naturaleza de los grupos funcionales, tales como carboxilo, carbonilo, 
hidroxilo y amino, ya que confieren el carácter polar, iónico ó ionizable y neutro; 
 
- La naturaleza de los grupos sustituyentes, los cuales pueden alterar el 
comportamiento de los grupos funcionales.  Por ejemplo, la presencia de grupos 
que aceptan o dan electrones cercanos a un grupo carbonilo, alteran su 
tendencia para formar enlaces de H; 
 
- La posición de los grupos sustituyentes respecto al grupo funcional, puesto que 
puede aumentar o impedir su adsorción.  Así por ejemplo, grupos muy 
voluminosos próximos a un grupo funcional pueden dificultar, por impedimento 
estérico, la accesibilidad de dicho grupo funcional a la superficie del adsorbente 
(Koskinen y Harper, 1990); 
 
- La presencia y la magnitud de las insaturaciones en la molécula, que puede 
afectar al balance liofílico-liofóbico 
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Carga y polaridad  
Los compuestos que existan en solución como cationes son rápidamente atraídos por 

las superficies con carga negativa de los minerales de la arcilla y de las sustancias 

húmicas.  Los plaguicidas aniónicos son repelidos por estos constituyentes, aunque 

son atraídos  por las superficies de carga positiva como los óxidos metálicos.  En el 

caso de que existan electrones π, la naturaleza y posición de los grupos  funcionales 

determina la deslocalización de la carga en la molécula, lo que puede afectar en gran 

medida a otros mecanismos de interacción tales como los enlace de H o los enlaces 

por transferencia de carga (Calvet,1989).  

 

La polaridad del plaguicida es importante en interacciones entre los dipolos 

(permanentes o inducidos) del plaguicida y las superficies polares de los coloides del 

suelo y contribuye en muchos casos al proceso de retención, designadamente para los 

compuestos altamente polares.  En solución los plaguicidas con baja polaridad tienen 

gran dificultad en competir con las moléculas de agua por las superficies polares y, por 

ello, las interacciones hidrofóbicas parecen jugar un papel fundamental en la 

adsorción. 

 

 

Solubilidad en agua 
De acuerdo con Calvet (1989), parece haber una correlación negativa entre la 

solubilidad de los plaguicidas en agua y la adsorción a suelos, especialmente para 

moléculas apolares o de escasa polaridad.  Por otro lado, Bailey y White (1970) y 

Bailey et al. (1968) encontraron una relación directa entre la solubilidad en agua y la 

adsorción de s-triazinas y ureas sustituidas a Na-montmorillonita, aunque no 

observaron el mismo comportamiento en el caso de anilinas, fenilcarbamatos, anilida y 

amidas.  Para una familia de plaguicidas, muchos factores pueden interactuar para 

determinar si hay o no una relación directa entre adsorción y solubilidad; éstos pueden 

incluir propiedades tales como la acidez de la superficie y la polaridad. 
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Tamaño molecular 
El tamaño de la molécula de plaguicida puede influir en la adsorción por diferentes 

razones. Por una parte tiene una relación directa con las fuerzas de van der Waals, 

por lo que en moléculas voluminosas este tipo de interacción puede ser importante en 

la adsorción.  Por otro lado, el mayor tamaño puede impedir que la molécula llegue a 

los microporos de los óxidos metálicos, minerales de la arcilla y otros componentes del 

suelo.  Además, el tamaño molecular influye en la solubilidad en agua y, por tanto, de 

una forma indirecta en la magnitud de la adsorción. 

 

 

 

I.1.1.3.2. Composición coloidal del suelo 
 

La fracción coloidal o arcilla del suelo se define como aquella que engloba las 

partículas de diámetro inferior a 2 µm.  Por su elevada superficie específica y 

reactividad superficial, se considera a los componentes de la fracción arcilla como los 

principales responsables de las interacciones que tienen lugar entre la fase sólida del 

suelo y los compuestos orgánicos e inorgánicos que a él llegan, principalmente cuando 

están en solución.  Por eso es conocido también como la fracción activa del suelo y 

está formada por dos tipos de componentes: los componentes inorgánicos y los 

componentes orgánicos. 

 

Coloides inorgánicos 
Las partículas más finas del suelo constituyen la fracción denominada "arcilla" del 

suelo.  Los compuestos que integran esta fracción aparecen como resultado del 

proceso de edafización de algunas rocas, especialmente constituidas por feldespatos y 

micas; las cuales, después de haber experimentado diversas alteraciones físicas, 

sufren una serie de procesos químicos y microbiológicos que reducen su diámetro a 

menos de 2 µm y dan lugar a un material muy complejo, integrado en su mayor parte 

por silicatos alumínicos hidratados y, en menor proporción por óxidos de hierro y 
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aluminio, residuos muy finos de cuarzo y caliza, generalmente precipitada (Navarro 

Blaya,1986). 

 

Los minerales de la arcilla están constituidos por láminas de unidades estructurales 

sobrepuestas, estando los iones constituyendo un retículo regular.  En éste figuran las 

dos unidades siguientes: octaedro, constituida por un ión metálico (Al3+, Mg2+, Fe2+) en 

el centro y en los vértices por iones O2- o OH- y el tetraedro formado por un ion Si4+ 

que ocupa el centro y los vértices ocupados por iones O2- o excepcionalmente OH-.  

Estas unidades se repiten formando unas capas octaédrica o tetraédrica, 

respectivamente.  Las unidades estructurales (láminas) están en general formadas por 

conexión de dos o tres capas (una o dos tetraédricas, respectivamente, y una 

octaédrica).  La estructura global de los minerales resulta del apilamiento de láminas 

tridimensionales, existiendo entre ellas lo que se define como el espacio interlaminar, 

que contribuye a la elevada superficie especifica de estos minerales. 

 

 
Tabla I.1.2. Capacidad de cambio catiónico (CCC) y superficie específica de algunos 
componentes de la fracción coloidal inorgánica del suelo (Bailey y White, 1964). 

 

Mineral 
 

CCC 
(meq./100 g) 

Superficie específica 
(m2/g) 

Vermiculita 100-150 600-800 

Montmorillonita 80-150 600-800 

Ilita 10-40 65-100 

Caolinita 3-15 7-30 

Oxidos e hidróxidos 2-6 100-800 

 

 

En la Tabla I.1.2 se indica la superficie específica de algunos componentes de la 

fracción coloidal inorgánica del suelo, que varían desde 1 m2/g para partículas con 

diámetro esférico próximo a los límites superiores establecidos para la arcilla (2 µm), a 

880 m2/g para la montmorillonita y vermiculita, que tienen superficies internas 
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accesibles al agua, electrolitos y algunos compuestos orgánicos como pueden ser los 

plaguicidas.  En algunos casos al ponerse en contacto con el agua las unidades 

estructurales laminares pueden sufrir una expansión o hinchamiento.  

 

Entre dos láminas adyacentes pueden intervenir fuerzas de van der Waals o fuerzas 

electrostáticas.  En diversos minerales de arcilla, la estructura está desequilibrada 

electrostáticamente como resultado de la sustitución de iones durante la formación de 

los minerales sin alterar sus dimensiones.  Estas alteraciones son denominadas 

sustituciones isomórficas.  Es el caso de la sustitución del ion Si4+ por el ion Al3+, del 

Al3+ por Fe2+ o Mg2+, que originan un exceso de cargas negativas permanente.  Este 

desequilibrio queda compensado por cationes, hidratados o no.  Cuando en la solución 

del suelo existen otros cationes se da el cambio de los que existen en la fase 

interlaminar por los que existen en la solución hasta llegar a un equilibrio, esa 

propiedad se denomina capacidad de cambio catiónico (CCC).  En la Tabla I.1.2. se 

muestran los valores de capacidad de cambio catiónico de algunos componentes de la 

fracción coloidal inorgánica del suelo. 

 

Como la montmorillonita y la vermiculita tienen mayor superficie específica y CCC, su 

capacidad de adsorción de compuestos orgánicos es mayor que en el caso de otros 

minerales de la arcilla no expansibles (Cox et al., 1993; Hermosín et al., 1993).  Según 

Green (1974), el grado en que estas superficies adsorben moléculas orgánicas 

depende principalmente de la naturaleza de los cationes de cambio, del grado de 

hidratación de la arcilla y de las propiedades de la molécula orgánica en cuestión.  

 

La adsorción de plaguicidas a los minerales de la arcilla puede ocurrir 

fundamentalmente en los cationes de cambio (bien directamente o por medio de 

moléculas de agua coordinadas a los cationes de cambio) o por interacción con los 

grupos OH basales de la caolinita y los de los bordes de láminas de los silicatos 

laminares (Calvet, 1989).  Laird (1996) y Celis et al. (1997), pusieron de manifiesto la 

existencia de micrositios hidrófobos situados entre las cargas de los espacios 

interlaminares que pueden adsorber moléculas orgánicas neutras por simple 
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interacción hidrofóbica.  También en este espacio interlaminar, los plaguicidas se 

pueden adsorber por interacción donador-aceptor de electrones (Hederlain y 

Schwarzernbech, 1993). 

 

También, los óxidos metálicos coloidales que incluyen hidróxidos, oxohidróxidos y 

óxidos propiamente dichos, siendo los de aluminio, silicio y sobre todo los de hierro 

especialmente abundantes, son componentes muy importantes de la arcilla 

(Schwertamann y Taylor, 1989).  En estos minerales los centros activos de adsorción 

son los hidróxilos superficiales que, según el pH del medio en que se encuentren, se 

pueden comportar como aceptores o donadores de electrones, es decir, tienen cargas 

dependientes del pH (Hingston et al., 1972).  En suspensión acuosa, los átomos 

metálicos terminales del óxido completan su esfera de coordinación con grupos 

hidroxilos y moléculas de agua que adsorben H+ o OH- dependiendo del pH de la 

solución.  El pH al cual las cantidades adsorbidas de H+ y OH- es la misma se 

denomina punto de carga cero del óxido. 

 

Como se observa en la Tabla I.1.2., los óxidos y oxohidróxidos poseen una elevada 

superficie específica, lo que significa que pueden ser buenos adsorbentes de 

compuestos orgánicos, fundamentalmente aniónicos (Madrid y Díaz Barrientos, 1991; 

Hermosín y Cornejo, 1991; Celis et al., 1999a; Dubus et al., 2001). 

 

En general los compuestos orgánicos de baja polaridad no son capaces de competir 

con las moléculas de agua, que solvatan las superficies hidrofóbicas de los coloides 

minerales, por posibles sitios de adsorción.  Además, la concentración del compuesto 

orgánico en la solución del suelo suele ser demasiado pequeña, para competir  

eficazmente con las moléculas de agua por los sitios de adsorción (Calvet, 1989).  Por 

ello, se considera frecuentemente que los coloides minerales tienen un papel 

secundario en la adsorción de plaguicidas no iónicos salvo en el caso de suelos de 

muy bajo contenido en carbono orgánico.  Para estos compuestos muy hidrofóbicos y 

en suelos con un contenido en materia orgánica mayor que 2%, la adsorción ocurre 
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fundamentalmente debido a la materia orgánica que actúa como medio de partición 

(Senesi, 1992; Schulten et al. 2001; Nemeth-Konda et al., 2002). 

 

Muchos autores han puesto de manifiesto las limitaciones de considerar a la materia 

orgánica como la única responsable de la adsorción en el caso de compuestos polares 

(Weber et al., 1986; Reddy y Gambrell, 1987; Calvet, 1989, Hermosín y Cornejo, 1991; 

Cox et al,. 1995a y b, Cox et al., 1996b, Wauchope et al., 2002; Fernandes et al., 

2003).  En muchos casos se ha encontrado una mayor correlación entre la adsorción y 

el contenido de arcilla de los suelos que con el de materia orgánica (Hermosín et al, 

1991; Hermosín y Cornejo, 1991; Cox et al. 1993, Cox et al., 1994b; Aguer et al., 2000; 

Hermosín et al., 2000).  En estos casos el compuesto orgánico considerado tenía 

siempre características polares, iónicas o ionizables.  Para estas condiciones 

Hermosín y Cornejo (1994) proponen el uso de un coeficiente de adsorción 

normalizado al contenido de arcilla, Kclay, similar al coeficiente de adsorción 

normalizado al contenido de carbono orgánico, KOC, que resalta la importancia de los 

coloides minerales en la adsorción y reduce la variabilidad en la adsorción. 

 

 

Coloides orgánicos 
La descripción de los coloides orgánicos, esto es, la fracción coloidal de la materia 

orgánica está incluida en la sección I.2.de esta Tesis.  

 

Excepto para los plaguicidas muy polares o suelos con muy bajo contenido en materia 

orgánica se considera que los coloides orgánicos juegan un papel prioritario en los 

procesos de adsorción.  La correlación entre la adsorción y el contenido en materia 

orgánica suele ser bastante alta (Wolfe et al., 1990), lo que de acuerdo con Chiou et 

al. (1986) es una consecuencia de la alta afinidad de las moléculas de agua por las 

superficies minerales, que quedan por lo tanto excluidas para la adsorción de 

compuestos orgánicos.  
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Uno de los mecanismos de adsorción a la materia orgánica es la interacción 

hidrofóbica.  Según Chiou et al. (1983), esa retención se hace más bien por procesos 

de partición que de adsorción activa.  El soluto se reparte entre la solución del suelo y 

la materia orgánica igual que haría en dos líquidos de diferente polaridad, como el 

caso de partición entre el agua y el 1-octanol, lo que da lugar a isotermas de adsorción 

lineales hasta concentraciones de soluto relativamente altas.  Los bajos calores de 

adsorción, la ausencia de competitividad en la adsorción de solutos binarios y los 

pequeños valores de superficie específica de la materia orgánica obtenidos por 

adsorción de N, apoyan la teoría de retención por partición más que por adsorción 

(Rutherford et al., 1992) 

 

La materia orgánica total incluye tanto la fracción soluble como la fracción insoluble de 

la materia orgánica, si bien la proporción de la primera fracción en el suelo suele ser 

normalmente menor (Zsolnay, 1996).  En suelos con un alto contenido en materia 

orgánica (>5%), la movilidad de plaguicidas esta relacionada con el contenido en 

materia orgánica, teniendo la naturaleza de la materia orgánica aparentemente poco 

efecto en los procesos de adsorción (Bailey y White, 1964; Hayes, 1970).  Esto no 

ocurre en suelos de contenido en materia orgánica inferior a 5%, poniendo de 

manifiesto la importancia de la naturaleza de la materia orgánica en la adsorción (Xing, 

1997; Ahmad et al., 2001) 

 

Las enmiendas orgánicas, comúnmente usadas para enriquecer los suelos de bajo 

contenido en materia orgánica y para aumentar la estabilidad estructural de los suelos 

agrícolas (Piccolo y MBagwu, 1994), también pueden ser utilizadas para modificar la 

superficie del suelo para promover la adsorción (Guo et al., 1993; Sanchez-Camazano 

et al., 1997,Cox et al., 1997b; Cox et al., 1999c; Cox et al., 2000a ) y reducir la 

contaminación de aguas subterráneas por los plaguicidas.  A parte de aumentar la 

materia orgánica del suelo, la incorporación de enmiendas también afecta a la fracción 

soluble de la materia orgánica.  Estudios realizados por Cox et al. (2000b) mostraron 

que la adición de una misma enmienda orgánica a dos suelos distintos con carbono 

soluble semejante, originó diferentes cantidades de materia orgánica soluble, además 
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de diferentes tipos de moléculas orgánicas solubles.  Por otra parte, observaron que la 

naturaleza de la enmienda orgánica es importante en lo que respecta a la adsorción de 

plaguicidas. 

 

Hay evidencias de que los plaguicidas puedan reaccionar con la materia orgánica 

soluble en la ausencia de los componentes sólidos del suelo.  La extensión y 

naturaleza de esas interacciones dependen de factores como el peso molecular y la 

polaridad del plaguicida (Chiou et al., 1986; Maqueda et al., 1986 y 1993; Spark y Swift 

, 1994).  El paraquat se asocia a la materia orgánica soluble (Maqueda et al., 1993, 

Spark y Swift, 1994);  la napropamida forma complejos con la materia orgánica soluble 

(Williams et al., 2002), también parece haber asociación entre plaguicidas hidrofóbicos 

con la materia orgánica soluble (Fitch y Du, 1996).  El aumento de concentración de 

materia orgánica soluble conduce a un incremento de la movilidad de plaguicidas (Gao 

et al. 1997; Seta y Karathanasis, 1997; Williams et al., 2000).  La presencia de 

plaguicidas en agua subterráneas puede ser una consecuencia del transporte 

facilitado por la materia orgánica soluble o de la interacción incompleta de estos 

plaguicidas con la fase sólida de la fracción coloidal orgánica e inorgánica (Spark y 

Swift, 2002). 

 

 

 

I.1.1.3.3. Características de la solución del suelo 
 

Efecto del pH 
Numerosos trabajos han puesto de manifiesto la importancia del pH en los procesos 

de adsorción (Weber, 1982; Hermosín et al., 1987; Sarmah et al., 1998; Li et al., 2001).  

El pH de la solución del suelo determina la carga superficial de los componentes con 

carga variable del suelo y la ionización de los plaguicidas con propiedades ácidas o 

básicas.  
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La variación de la carga superficial de los coloides del suelo influye directamente en su 

capacidad de interaccionar con especies iónicas.  Así, por ejemplo, la adsorción de 

compuestos aniónicos a óxidos metálicos aumenta al disminuir el pH como 

consecuencia del aumento del número de centros positivos en al superficie del óxido.  

La adsorción de compuestos catiónicos a sustancias húmicas disminuye con la 

disminución del pH debido a la protonación de los grupos -COO- y O- del polímero 

orgánico. 

 

 

 
Figura I.1.3. Influencia del pH en la adsorción de plaguicidas (Calvet, 1989). A 
- adsorción de ácido (como molécula neutra) y base débiles a adsorbentes 
cargados negativamente, o moléculas neutras en adsorbentes cuya superficie 
se ve modificada en medio ácido; B – adsorción de bases débiles y C - 
adsorción de bases débiles que se comportan como moléculas neutras. 
 

 

El pH también afecta a la ionización de los plaguicidas con características ácidas 

o básicas e influye directamente en el proceso de adsorción.  El efecto del pH 

depende del carácter ácido o básico del compuesto así como de la carga de la 

superficie adsorbente.  La Figura I.1.3. muestra esquemáticamente la influencia 

del pH en la adsorción de distintos tipos de plaguicidas (Calvet, 1989).  La curva A 

se puede observar en tres situaciones:  
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- Adsorción de bases débiles en superficies cargadas negativamente.  Al 
disminuir el pH, la proporción de moléculas protonadas aumenta, aumentando 
por consiguiente la cantidad de moléculas adsorbidas;  
 
- Adsorción de ácidos débiles como moléculas neutras en superficies cargadas 
negativamente.  La proporción de moléculas neutras aumenta al disminuir el 
pH, aumentando por tanto la adsorción;  
 
- Adsorción de moléculas neutras en adsorbentes cuyas superficies se ve 
modificada en medio ácido. Terce y Calvet (1978) observaron este 
comportamiento en la adsorción del herbicida metabenzotiazurón en 
montmorillonita cálcica.  El incremento en la adsorción de este herbicida al 
disminuir el pH se atribuyó a interacciones de la molécula con cationes Al3+ 
desplazados de las láminas de arcilla en condiciones básicas.  

 

La curva B de la Fig.I.1.3. se observa generalmente en bases débiles, 

correspondiendo frecuentemente el máximo de adsorción con el pKa de la molécula.  

La disminución a partir de un determinado valor de pH de la cantidad de moléculas 

adsorbidas puede atribuirse a competencia entre iones H+ y/o Al3+ (Calvet, 1989). 

 

La curva C se observa en el caso de bases débiles, que se adsorben principalmente 

como moléculas neutras, como en el caso de las interacciones por fuerzas de van der 

Waals o en interacciones a través de cationes metálicos.  En este último caso las 

moléculas protonadas no interaccionan con los cationes metálicos. 

 

 

Efecto de la fuerza iónica  
La fuerza iónica asume un papel importante en los procesos de adsorción por fuerzas 

electrostáticas, ya que con el aumento de la fuerza iónica disminuye la adsorción 

debido a la competencia por los sitios de adsorción entre el soluto y los iones en 

solución (Watson et al., 1973).  Según Calvet (1989), en el caso de moléculas neutras 

se observa que un aumento de la fuerza iónica por encima de la unidad da lugar a un 

aumento de la adsorción, mientras que para valores por debajo de la unidad no existe 

una tendencia general.  
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Humedad 
La importancia del contenido de humedad del suelo en la adsorción del plaguicida 

puede ser explicada por dos mecanismos.  Uno se relaciona con la solubilidad del 

plaguicida, ya que la solubilización varía con el contenido de agua (Bailey y White 

1970).  Cuando este contenido es bajo, debido a la baja solubilidad que generalmente 

presentan la mayor parte de los plaguicidas, tienden a quedar en estado sólido y, por 

tanto, difícil de adsorberse.  

 

Un segundo mecanismo tiene que ver con la competencia del plaguicida por los 

lugares de adsorción a diferentes niveles de humedad.  El agua está adsorbida muy 

fuertemente en los lugares de adsorción del coloide por ser un compuesto muy polar.  

Por ello los contenidos bajos en humedad provocan una fuerte retención del agua, que 

deja pocos sitios activos libres para que el plaguicida pueda adsorberse (Navarro 

Blaya, 1986).  

 

De acuerdo con Chiou y Shoup (1985), la retención de los compuestos orgánicos por 

los constituyentes minerales y orgánicos depende de la humedad del suelo.  En suelos 

secos, la adsorción de compuestos orgánicos resulta fundamentalmente de las 

interacciones del plaguicida con los componentes minerales, mientras que en suelos 

húmedos, es la materia orgánica la que tiene un papel más importante.  Esto es 

debido a la fuerte interacción de dipolo entre la fracción mineral del suelo y las 

moléculas de agua, la cual excluye a los compuestos orgánicos, especialmente los 

pocos solubles en agua de esta fracción del suelo.  Así, la solubilidad del plaguicida en 

el agua seria uno de los principales factores que afectan al fenómeno de adsorción 

(Chiou et al., 1983). 

 

 

Temperatura 
Los procesos de adsorción son exotérmicos, mientras que los de desorción son 

endotérmicos (Clark, 1974), por lo que un incremento de temperatura dará lugar a una 

disminución de la adsorción y a un aumento de desorción.  Por otra parte, la 
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temperatura afecta a la solubilidad de los plaguicidas afectando también 

indirectamente a la adsorción. 

 

Según Hamaker y Thompson (1972), el efecto de la temperatura en la adsorción 

depende de la fuerza de la interacción entre el soluto y la superficie; a mayor fuerza de 

interacción mayor es la influencia de la temperatura.  

 

 

 

I.1.2. VOLATILIZACIÓN 
 

El movimiento de plaguicidas en la fase gaseosa de suelos es un fenómeno 

significativo.  Por ejemplo, en el caso de los herbicidas, los daños en los cultivos en el 

campo pueden ser observados en terrenos que distan de la zona tratada; en el caso 

de los invernaderos, el daño en plantas hortícolas sembradas en suelos no tratados se 

puede observar meses después de haberse usado un determinado herbicida (Weber, 

1991). 

 

La volatilización es el proceso físico-químico por el cual un compuesto es transferido a 

la fase gaseosa.  Puede resultar de la evaporación de la fase líquida, sublimación de la 

fase sólida, evaporación de una solución acuosa o desorción de la matriz del suelo 

(Bedos et al., 2002).  La transferencia de los compuestos de un compartimento (suelo 

o planta) hacia la atmósfera conlleva distintos pasos, incluyendo no sólo la 

transformación de fase sino también los procesos de transporte.  Los factores que 

influyen en la volatilización son: propiedades físico-químicas del plaguicida, las 

características del suelo, las condiciones climáticas y las prácticas de cultivo (Bedos et 

al., 2002). 

 

Las características físico-químicas del compuesto juegan un papel fundamental en la 

determinación del comportamiento del plaguicida después de su aplicación.  La 
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presión de vapor, solubilidad en agua (y, consecuentemente, el coeficiente de Henry, o 

coeficiente de reparto entre la fase gaseosa y la fase acuosa) y el coeficiente de 

adsorción son los más relevantes.  La importancia de estos factores puede ser 

predecida por medio del modelo de monitorización desarrollado por Jury et al. (1983).  

Según estos autores, la duración y la intensidad del proceso de volatilización en suelos 

húmedos depende mayoritariamente de la constante de la ley de Henry, Kh.  De esta 

forma Jury et al. (1983) definieron 3 categorías de plaguicidas:  

 
- categoría I) contiene plaguicidas altamente volátiles con el coeficiente 
adimensional Kh >>2.65x105, cuya velocidad de volatilización es más alta después 
de la aplicación y disminuye a una velocidad que depende de la evaporación del 
agua del suelo;  
 
- categoría II) plaguicidas moderadamente volátiles con valores intermedios de Kh;  
 
- categoría III) compuestos ligeramente volátiles con Kh<< 2.65x105, que tienden a 
acumularse en al superficie del suelo y a medida que se evapora el agua del suelo, 
aumenta la volatilización con el tiempo, y disminuye lentamente si el agua no se 
evapora.  
 

 

Spencer et al. (1988), validaron estas tres categorías para el prometerón y el lindano.  

De forma global, se puede decir que las características del plaguicida pueden dar una 

idea de la magnitud del flujo de volatilización después de su aplicación.  No obstante, 

si uno quiere describir la volatilización para un tiempo más largo, en la escala diurna, 

por ejemplo, tiene que considerar las condiciones climáticas y las condiciones del 

suelo (Bedos et al., 2002).   

 

La alta temperatura favorece la volatilización, porque la presión de vapor de un 

compuesto en una solución acuosa depende exponencialmente de la temperatura.  Sin 

embargo, la combinación temperatura del suelo y humedad puede limitar éste efecto.  

La velocidad del viento y la humedad también afectan a la velocidad de volatilización.  

Según Grass et al. (1994), al estudiar la influencia del viento, temperatura y humedad 

del aire en la volatilización de trifluralina del suelo observaron que la menor tasa de 

volatilización tenia lugar en condiciones climáticas intermedias (temperatura de 21 ºC, 

velocidad del viento de 1.0 m/s y 49% de humedad relativa). 
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La temperatura, la humedad y las características del suelo también influyen en la 

volatilización.  A un incremento en la  temperatura del suelo, se espera un aumento de 

la volatilización.  Sin embargo, este comportamiento está limitado por la sequía del 

suelo, ya que se puede favorecer la adsorción del plaguicida a la matriz del suelo, 

limitando así el transporte hacía la superficie del suelo.  Alvarez-Benedi et al. (1999), al 

estudiar la volatilización de terbutrina en dos suelos diferentes (arenoso y arcilloso) y a 

dos temperaturas (15 y 25 ºC) en una cámara de volatilización, encontraron que: la 

tasa de volatilización aumentó con el incremento de temperatura y que a 25 ºC la 

evaporación fue mayor en los suelos arenosos que en los suelos arcillosos, debido a la 

mayor adsorción del plaguicida en éste último suelo. 

 

Las prácticas de cultivo, en lo que concierne a la fecha y dosis de aplicación, la 

elección de la formulación, el tamaño de la gota del spray, la irrigación, la 

incorporación del plaguicida y el tipo de laboreo también influyen en la volatilización.  

Wienhold y Gish (1994), al estudiar el efecto del laboreo y de la formulación en la 

volatilización de atrazina y alacloro, observaron que el laboreo de conservación 

conlleva una menor pérdida de ambos plaguicidas y que con la formulación 

encapsulada hay una menor pérdida del plaguicida en los dos sistemas de laboreo. 

 

 

 

I.1.3. PROCESOS DE LIXIVIACIÓN 
 

La lixiviación es el proceso por el cual el agua, procedente de lluvia o de riego, arrastra 

o disuelve moléculas de plaguicidas dando lugar a un movimiento vertical a lo largo del 

perfil del suelo.  La importancia del estudio de los procesos de lixiviación se 

comprende al intentar determinar la efectividad biológica del plaguicida aplicado, así 

como se intenta conocer el riesgo de contaminación de aguas subterráneas.  El riesgo 

de contaminación de acuíferos por el movimiento vertical de plaguicidas depende 
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fundamentalmente de la velocidad de transporte a través del suelo como de su 

adsorción y degradación a lo largo del perfil del suelo, ya que ambos procesos 

disminuyen el riesgo de contaminación de las aguas subterráneas (Bowman, 1989).  

Weber et al. (1999) observaron que la evaporación también influye en el movimiento 

vertical de plaguicidas. 

 

 

 

I.1.3.1. Factores que afectan la movilidad de plaguicidas en el suelo 
 

Los principales factores que afectan a los procesos de movilidad de plaguicidas en 

suelos son las propiedades físico-químicas del plaguicida, la adsorción por los coloides 

del suelo, las propiedades físicas, químicas y microbiológicas del suelo, la estructura 

del suelo, el clima, la forma y época de aplicación y prácticas culturales (riego, laboreo, 

etc.).  De forma resumida se hará referencia, en las siguientes páginas, a los factores 

que mayor importancia tienen. 

 

 

Adsorción por los coloides del suelo 
La movilidad de los plaguicidas a lo largo del perfil del suelo es directamente 

proporcional a la solubilidad del plaguicida e inversamente proporcional a la adsorción 

(Beck et al., 1993).  Los coloides minerales y la materia orgánica son los principales 

componentes del suelo responsables por los procesos de adsorción.  En los horizontes 

más superficiales, la materia orgánica es, en general, el factor determinante de la 

adsorción, impidiendo o reduciendo los procesos de lixiviación (Bouchard y Lavi, 

1985), mientras que al aumentar la profundidad, es la fracción mineral, arcillas y 

óxidos metálicos, los que controlan los procesos de adsorción-desorción (Beck et al., 

1993).  
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Cuando se produce el fenómeno de desorción, el plaguicida puede movilizarse a lo 

largo del perfil por los procesos de percolación (Worral et al., 1999).  Asimismo, es 

importante referir que los coloides en suspensión pueden dar lugar al llamado 

“transporte facilitado”, que desde el punto de vista medioambiental, será relevante en 

el caso de: partículas coloidales en suspensión abundantes, plaguicidas fuertemente 

adsorbidos y plaguicidas con baja solubilidad en agua (Roy y Dzombak, 1997; Graber 

et al., 2001; McGechan y Lewis, 2002) 

 

 

Características físico-químicas del plaguicida 
Las principales características del plaguicida que van influir en el fenómeno de 

lixiviación a través del perfil del suelo son: su ionizabilidad, solubilidad en agua, 

presión de vapor y la naturaleza lipofílica (Weber et al., 1980).  Estas características, 

como se dijo anteriormente, también influyen en la adsorción de plaguicidas al suelo.  

Por esa razón, mientras mayor sea la adsorción menor será el riesgo de lavado, 

aunque si el lavado es continuo el plaguicida puede desorberse y así aumentar la 

concentración de plaguicida en el lixiviado. 

 

Los herbicidas catiónicos, como es el caso del paraquat y el diquat, son poco móviles, 

debido a los fuertes enlaces iónicos que forman con el complejo de cambio catiónico 

de los coloides del suelo.  Herbicidas con propiedades básicas como las s-triazinas, 

presentan una movilidad de baja a moderada, dependiente del pH de los suelos: 

teniendo en cuenta que existe una relación inversa entre el pH y la adsorción, la 

movilidad será mayor bajo condiciones neutras o alcalinas que en condiciones ácidas.  

En cambio, los herbicidas ácidos, como es el caso del picloram, dicamba, 2,4-D, 

bentazona, son muy móviles debido a su baja adsortividad. 

 

Los herbicidas no iónicos, poco solubles en agua, como la trifluralina, son muy poco 

móviles en solución, debido a su baja solubilidad (Calderon et al., 1999), pero pueden 

ser móviles en estado gaseoso debido a su alta presión de vapor, lo cual conlleva 

pérdidas por volatilización (Glotffelty y Caro, 1975).  Los herbicidas muy solubles, 
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como la hexazinona y el fenurón (Bouchard y Lavi, 1985) son muy móviles por su baja 

adsortividad. 

 

 

Estructura del suelo 
El suelo posee un conjunto de características estructurales denominadas macroporos, 

donde están incluidas los conductos animales, canales de raíces, roturas y fisuras que 

se forman por el efecto del agua o por expansión y contracción del suelo, 

congelamiento y deshielo y conductos formados por la acción erosiva del agua, y que 

pueden existir a profundidades considerables del perfil del suelo.  El movimiento de 

plaguicidas en el suelo se ve influenciado por la presencia de esos macroporos, 

originando flujos preferenciales sin pasar por la masa del suelo (Beven y Germann, 

1981; Larsson et al., 1999).  En este caso se habla de transporte hidrodinámico, 

mientras que el movimiento del plaguicida a través de la masa del suelo se da por 

difusión. 

 

En sistemas con macroporos de gran diámetro y longitud, una gran parte del soluto 

puede ser transportado a lo largo del perfil del suelo sin entrar en contacto con la masa 

del suelo.  De este modo plaguicidas  de muy baja solubilidad en agua que se 

adsorben fuertemente y en grandes cantidades en el suelo, pueden llegar a 

contaminar aguas subterráneas (White et al., 1986). 

 

 

 

Intensidad y frecuencia de lluvia y/o riego 
El aporte de agua al suelo, ya sea procedente de lluvia o de agua de riego, es un 

factor de gran importancia en lo que se refiere a persistencia y lixiviación de 

plaguicidas en los suelos.  La intensidad, frecuencia, distribución y estacionalidad del 

agua aplicada afectan enormemente al movimiento y distribución de los plaguicidas en 

el suelo.  La retención de plaguicidas en el suelo aumenta progresivamente con el 

tiempo tras su aplicación ( Pignatello et al., 1993), por tanto las lluvias al principio de la 
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aplicación tendrán gran influencia en la cantidad de herbicida lavada (Wauchope, 

1978) y, consecuentemente, en la contaminación.  Así, cuando se aplican plaguicidas 

en el otoño, el riesgo de lavado es mayor que si se aplica en primavera, ya que en 

este último caso, el plaguicida permanecerá más tiempo en el horizonte superficial 

donde su degradación se verá favorecida por las altas temperaturas (Nicholls,1988). 

 

 

Prácticas culturales 
Las prácticas culturales tienen un efecto directo en la lixiviación de plaguicidas por 

distintos aspectos, la presencia de rutas preferenciales, la naturaleza y actividad 

microbiana del suelo y en la estructura del suelo. 

 

En lo que se refiere a la existencia de rutas de flujo preferencial y, por lo tanto, al 

riesgo de contaminación por plaguicidas de aguas subterráneas, se sabe que el 

laboreo convencional tiende a destruir los canales y macroporos conectados con las 

superficies (Ehlers, 1975).  Por otra parte, la utilización de un mínimo laboreo aumenta 

la microfauna y microflora del suelo, con lo que puede favorecer la biodegradación y, 

consecuentemente, una disminución en el riesgo de contaminación al reducirse la 

cantidad de plaguicida en la solución del suelo (Cox et al., 1996c; Calderon et al., 

1999; Cox et al., 1999b).  Estos efectos son inversos, y el alcance de cada uno de 

ellos depende de las características del compuesto en sí, del suelo y de las 

condiciones climáticas (Gish et al., 1995, Cox et al., 1999b).  También se ha 

encontrado que en laboreo de conservación la materia orgánica en los primeros 

milímetros del suelo es mayor que en suelos con laboreo convencional (Calderón et 

al., 1999), por lo que la adsorción se puede ver favorecida y reducida la lixiviación  

 

Otro aspecto a considerar es la adición de enmiendas orgánicas al suelo de cultivo. 

Este procedimiento, además de aumentar el contenido en materia orgánica, también 

conlleva una alteración de la estructura del suelo.  Por una parte, el aumento en 

materia orgánica del suelo tras la enmienda podría llevar a un aumento de adsorción 

de plaguicidas y/o a una mayor degradación dando lugar a una menor lixiviación (Guo 
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et al., 1993; Cox et al, 2000a).  Por otra parte, el cambio en la estructura del suelo 

puede dificultar o favorecer el desplazamiento del plaguicida (Sanchez-Camazano et 

al. 1996; Cox et al, 1997).  También puede haber un transporte facilitado del plaguicida 

cuando está adsorbido a los coloides (Cox et al , 2000a; Williams et al., 2002).  Worral 

et al. (2001), al estudiar el efecto de la adición de materia orgánica en la reducción de 

lixiviación de carbofurano, encontraron que la histéresis tiene un papel más importante 

que la presencia de coloides orgánicos para la disminución del plaguicida en los 

lixiviados a largo plazo. 

 

 

 

I.1.3.2. Métodos de estudio  
 

La movilidad de plaguicidas se puede estudiar en condiciones de campo o en 

condiciones de laboratorio.  Los estudios de campo, en parcelas, tienen como principal 

ventaja trabajar en condiciones ambientales más reales.  Esto es, la humedad del 

suelo, la temperatura, la velocidad del aire, etc., son parámetros que pueden variar en 

condiciones naturales, afectando la movilidad y persistencia de los plaguicidas.  

Además, el suelo mantiene su estructura, fisuras, canales, etc., que condicionan el 

movimiento de aguas y solutos.  Los principales inconvenientes de este tipo de 

estudios, aparte de su mayor complejidad, son la recolección de lixiviados, la posible 

dilución de éstos por aguas circundantes a la zona de estudio, el movimiento lateral 

del agua fuera de los puntos de muestreo y la profundidad a la que se realizan los 

muestreos (Leake,1991). 

 

Los lisímetros constituyen un método intermedio entre los estudios en parcelas y los 

estudios en laboratorio.  Se encuentran bajo las mismas condiciones reales de campo 

y están sujetos a la misma variación, ya que tienen intacta la estructura del suelo 

conservándose intactos los poros, fisuras y grietas.  Tienen la ventaja de ser cerrados, 
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por lo que se puede controlar perfectamente el agua que percola en el suelo 

(Bergström, 1990a  y b). 

 

 
 

Figura I.1.4. Esquema de un lisímetro. 
 

 

Los estudios en laboratorio presentan la ventaja de poder obtener fácilmente 

condiciones patrones y permitir estudiar la influencia de un determinado factor, 

haciendo variar éste sin alterar los demás. Los métodos más utilizados para el estudio 

de movilidad son: cromatografía de capa fina de suelo, cromatografía de capa gruesa 

de suelo y columnas de suelos, siendo las dos primeras más rápidas.  

 

a) La cromatografía en capa gruesa de suelo consiste en una bandeja llena de suelo 

(secado al aire con un tamaño ≤2mm), con una ligera elevación en un extremo (la 

pendiente suele ser aproximadamente del 15%) y colocada en posición horizontal 

(Gerber et al., 1970).  El plaguicida se aplica en la parte elevada y el agua se aplica 

con una mecha de tela sumergida por un extremo en un recipiente con agua.  Esta 

técnica se lleva a cabo bajo condiciones de saturación.  Después de la lixiviación, el 

suelo se divide en zonas de 2 cm que son separadas y analizadas por métodos 

químicos, radioquímicos o bioensayos.  El análisis indica la localización del máximo de 
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distribución del plaguicida y midiendo la distancia del máximo hasta el punto de partida 

se obtiene lo que es conocido como ”índice de lixiviación” (Russel, 1995).  

 

b) La cromatografía de capa fina de suelo es una técnica desarrollada por Helling y 

Turner (1968).  Aquí se usa una capa fina de suelo o de una fracción del suelo, 

colocada sobre una bandeja de vidrio que actúa de soporte.  El plaguicida, 

previamente marcado isotópicamente, se aplica sobre el suelo en un extremo de la 

bandeja y desde este mismo extremo se le hace pasar agua.  Este experimento se 

lleva a cabo en condiciones de flujo insaturado.  Como en los casos de cromatografía 

de capa fina, se determina el índice Rf para el plaguicida, que es usado para 

caracterizar la movilidad del plaguicida. 

 

c) La técnica de columnas de suelo es la más usada actualmente para el estudio de la 

movilidad de plaguicidas en condiciones de laboratorio.  Con esta técnica se puede 

estudiar la movilidad relativa de distintos plaguicidas en un mismo tipo de suelo, la 

movilidad de un determinado plaguicida en distintos tipos de suelo (Cox et. al., 1996a), 

la influencia de: prácticas culturales, como laboreo tradicional o laboreo de 

conservación en la movilidad (Calderón et al., 1999, Cox et al., 1999b), la adición de 

residuos (Cox et al., 1997b, 1999c y 2000a), las condiciones de flujo saturado-flujo 

insaturado en la movilidad (Weber et al., 1980), etc..  Básicamente, existen dos tipos 

de columnas: las empaquetadas manualmente y las columnas de suelo sin alterar.  

Las primeras permiten realizar estudios de influencia de las propiedades físico-

químicas de los suelos en la movilidad de un plaguicida, y también comparar la 

movilidad de diferentes plaguicidas en las mismas condiciones.  Su principal ventaja 

reside en presentar una gran reproducibilidad de los resultados.  La principal ventaja 

de las columnas de suelo sin alterar es que mantiene la estructura original del suelo, 

teniendo como inconveniente la necesidad de usar un mayor número de replicados por 

la heterogeneidad de la estructura del suelo (Weber y Miller, 1989). 

 

La movilidad potencial de los plaguicidas es dada por el máximo de distribución, 

profundidad de penetración, curvas de elución o simplemente el porcentaje total 
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encontrado en los lixiviados.  Además, se pueden hacer divisiones a lo largo de la 

columna y medirse la cantidad de plaguicida presente en cada fracción, ya sea por 

extracción apropiada o por bioensayo.  

 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura I.1.5. Esquema de una columna inalterada (a) y una columna empaquetada a mano (b). 
 

 

A pesar de que los estudios con columnas necesiten de más tiempo, los resultados 

obtenidos se encuentran más cerca de la realidad del campo. Los experimentos en 

columnas tienen las siguientes ventajas en comparación con los métodos en bandejas 

(Russel, 1995): 

 
- El agua fluye, lo que permite controlar fácilmente la tasa de infiltración; 
- Permite el uso de una amplia gama de formas de aplicación, cantidades, 

formulaciones del plaguicida aplicado y el método de análisis; 
- Pueden ser adaptadas para el caso de plaguicidas volátiles; 

(a) (b)
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- Mientras que la cromatografía en capa fina usa apenas ciertas fracciones del 
suelo, las columnas usan los suelos naturales e incluso suelos no alterados; 

- Permiten hacer estudios a largo plazo de incubación/lixiviación, tales como el 
efecto del tiempo de contacto entre el plaguicida y el suelo en la lixiviación. 

 

 

 

I.1.4. PROCESOS DE ESCORRENTÍA  
 

La escorrentía tiene lugar cuando la precipitación o el riego supera la tasa de 

infiltración de agua. Según Wauchope (1978), las pérdidas por escorrentía tienen lugar 

en disolución para plaguicidas con solubilidad mayor que 2 mg/l y fundamentalmente 

en los plaguicidas adsorbidos a los coloides del suelo para el caso de plaguicidas con 

solubilidad menor que 2 mg/l.  Los factores más importantes que determinan la pérdida 

por escorrentía son: las condiciones climáticas, las características del suelo, las 

características del plaguicida y las prácticas culturales.  

 

Wauchope (1978) al estudiar el problema de la escorrentía de plaguicidas concluye 

que:  
 
- las pérdidas por escorrentía son normalmente menores que el 5% de la cantidad 
aplicada, incluso en las peores condiciones.  La concentración puede variar en 
ordenes de magnitud entre eventos de escorrentía.  No obstante, la pérdida total, en 
un determinado evento es generalmente proporcional a la cantidad aplicada 
(ejemplos: Hall, 1974; Wauchope et al., 1989).  Por esa razón las pérdidas se 
expresan como porcentaje del producto aplicado; 
 
- el tiempo en que se da la tormenta es crítico en la determinación de la pérdida de 
plaguicida por escorrentía.  Los residuos de plaguicidas que son más susceptibles 
de perderse, especialmente en la superficie del suelo o de las hojas, son 
rápidamente disipadas después de la aplicación por la fotodegradación, 
volatilización o por procesos de degradación; 
 
- la zona de la aplicación y la formulación del plaguicida son factores importantes.  
Las pérdidas según la zona de aplicación son: plaguicida incorporado en el 
suelo<aplicado en la superficie del suelo<aplicado en las hojas. Estudios de campo 
sugieren que el uso de la forma de polvo mojable aplicado en la superficie del suelo 
conlleva una pérdida aproximada de 30 veces más que su incorporación 
(Wauchope y Leonard, 1980) al suelo; 
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- la mayoría de las pérdidas de plaguicidas corresponde a la fase acuosa, excepto 
para los plaguicidas que están fuertemente adsorbidos al suelo. Las 
concentraciones de los plaguicidas en la fase acuosa son, generalmente menores 
que en la fase del sedimento de la escorrentía.  No obstante, la fracción de 
sedimento en la escorrentía suele ser bastante baja, incluso en las tormentas más 
fuertes, la mayor cantidad que se pierde de plaguicida se encuentra en el agua.  

 
 

La dificultad para predecir este proceso conlleva a que los modelos en uso 

establezcan las condiciones que disminuyen las pérdidas y sugieren medidas más 

apropiadas para minimizar el proceso, en lugar de indicar de alguna forma las 

concentraciones posibles en las aguas de escorrentía. 

 

 

 

I.1.5. PROCESOS DE DEGRADACIÓN  
 

Los plaguicidas se ven afectados en el suelo por diferentes transformaciones que son 

las responsables de su desaparición (Cheng y Lehman, 1985) y que, por tanto, 

reducen la contaminación de plantas y aguas superficiales y subterráneas.  Los 

procesos de degradación o transformación se suelen dividir, según su origen, en tres 

grupos: degradación química, degradación microbiana o biodegradación y 

fotodegradación.  Los factores que, de forma general, afectan a estos procesos son: la 

estabilidad química de la molécula, la adsorción a componentes del suelo, el efecto del 

plaguicida en cuestión sobre la microflora del suelo, factores ambientales como la 

humedad del suelo, la radiación solar y temperatura y las propiedades físico-químicas 

de los suelos. 

 

 

 

 

 



 62 

I.1.5.1. Degradación química 
 
Los procesos de hidrólisis y oxidación son los más frecuentes y los que presentan 

mayor variedad de transformaciones (Armstrong y Konrad, 1974).  Todas estas 

reacciones suelen ser catalizadas en mayor o menor grado por la superficie de las 

arcillas, óxidos metálicos, iones metálicos, superficies de sustancias húmicas y 

materiales orgánicos diversos (Cornejo et al., 1983).  Las reacciones hidrolíticas son 

catalizadas por ácidos, bases y/o metales de transición, por lo que afectan en gran 

medida a las tasas de hidrólisis.  Factores determinantes de las tasas de degradación 

química son el mecanismo de reacción y la estructura química del plaguicida. 

 

 

 

I.1.5.2. Biodegradación 
 
Los procesos de biodegradación se deben fundamentalmente a la microflora del suelo 

(bacterias y hongos) y dan lugar a metabolitos más o menos tóxicos y a compuestos 

minerales como NH3, CO2 y H2O.  En general, la tasa de biodegradación aumenta con 

la temperatura y con el aumento de la humedad del suelo hasta capacidad de campo 

(Parker y Doxtader, 1983; Allen y Walker, 1987, Yen et al., 2003), debido a un 

aumento de la población microbiana.  Prado y Airoldi (2001), al estudiar la 

biodegradación de 2,4-D en suelos observaron que el herbicida fue utilizado como 

fuente de carbono para el crecimiento de la población microbiana hasta la 

concentración de 2.67 mg/g; para concentraciones mayores obsevaron una 

disminución debido a la toxicidad ejercida por el herbicida.  El efecto de la materia 

orgánica en los procesos de biodegradación es doble.  Por una parte, al adsorber el 

plaguicida reduce la biodegradación (Shea y Weber, 1983; Mersie y Foy, 1985; Walker 

et al., 1989; Ainsworth et al., 1989; Barriuoso et al., 1997; Guo et al., 2000).  Por otra 

parte, la materia orgánica puede ser un substrato nutritivo para la microflora, dando 

lugar un aumento de ésta a un aumento de la población microbiana y por tanto a una 

mayor tasa de degradación de plaguicidas biodegradables (Walker y Welch, 1989; Nair 
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y Schnoor, 1994; Cox et al, 1999c; Hole et al., 2001).  La modificación del 

comportamiento de plaguicidas varia con la naturaleza y reactividad de la enmienda 

orgánica utilizada y sus efectos en la actividad microbiana del suelo (Alvey y Crowley, 

1995; Abdelhafid et al., 2000; Perrin-Ganier et al., 2001).  Otro fenómeno de gran 

interés en lo que respecta a la biodegradación de plaguicidas es el fenómeno de 

“degradación acelerada” de plaguicidas en suelos que se puede definir como una 

adaptación de los microorganismos del suelo dando lugar a una metabolización rápida 

tras tratamientos repetitivos (Felsot y Shelton, 1993; Cox et al., 1996d; Davison y 

McKay, 1999; Beigel et al., 1999, Abdelhafid et al., 2000) 

 

 

 

I.1.5.3. Fotodegradación 
 
La fotodegradación consiste en la degradación del plaguicida como consecuencia de 

la energía de la luz solar.  Esta reacción es importante en los primeros centímetros del 

suelo, en la superficie de las plantas y en ecosistemas acuáticos, donde los 

plaguicidas pueden ser transportados en disolución o bien adsorbidas a la materia 

particulada.  Según Burrows et al. (2003) la fotodegradación de plaguicidas se puede 

dar por cuatro procesos: fotodegradación directa, degradación por fotosensitización, 

degradación fotocatalizada y degradación por reacción con radicales hidroxilos.  La 

fotodegradación directa  (Fig. I.1.6) resulta de la absorción de las bajas longitudes de 

ondas de luz UV (principalmente UV-A, y cantidades variables de UV-B, ≥ 290 nm).  La 

irradiación de la luz UV promociona los electrones de los plaguicidas para su estado 

excitado singlete que a su vez, pueden producir estados excitados tripletes.  Estas 

especies excitadas pueden sufrir entre otros procesos: (i) homolisis, (ii) heterolisis o 

(iii) fotoionización.  Ejemplos: Pusino et al. (1999); Samanta et al. (1999);  Auger et al. 

(2000); Silva et al. (2001). 
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Figura I.1.6. Procesos que pueden ocurrir durante la fotolisis directa 
(línea continua) y durante la degradación por fotosensibilización (línea 
interrumpida), (*) especie en estado excitado, (.) radical (Burrows et al., 
2003). 

 

 

La degradación por fotosensibilización (Figura I.1.6) se basa en la absorción de luz por 

una molécula, que puede transferir la energía de su estado excitado a las moléculas 

de plaguicidas que sufren, a su vez, procesos diferentes como los indicados para  la 

fotolisis directa.  En este proceso puede estar asociado a procesos redox, la principal 

ventaja es la posibilidad de usar radiación con longitudes de onda mayores que a los 

que corresponde a la absorción característica del plaguicida (Cox et al., 1996e; Auger 

et al., 2000; Kamiya et al., 2001).  La degradación fotocatalítica es un fotoproceso 

cíclico por el cual el plaguicida se degrada y donde la regeneración espontánea del  
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catalizador ocurre hasta que todo el substrato se agote (Topalov et al., 1999; Sanjuán 

et al., 2000).  La degradación por reacción con radicales hidroxilo (HO•) se puede 

hacer según distintas vías: 

 
(i) adición de peróxido de hidrógeno, que sufre homolisis en la fotolisis; 
(ii) fotolisis del ozono, con generación de singletes de oxígeno que a su 

vez reaccionan con agua para generar HO•; 
(iii) fotolisis acuosa de Fe3+, generado por la oxidación de Fe2+ por el 

H2O2; 
(iv) radiolisis del agua 

 

El radical HO  a su vez, puede reaccionar por:  

- transferencia de electrón:  HO• + P → OH- + P•+  
- abstracción de H•. :   HO• + PH → H2O + P• 
- adición a anillos aromáticos:  HO• + P → P- HO•   
 
 

Ejemplos: Mazellier et al. (1997), Acero et al. (2000).  

 

El proceso de fotodescomposición depende de factores como la intensidad y tiempo 

de exposición del plaguicida a la radiación solar, la presencia de catalizadores 

fotoquímicos, que pueden favorecer la descomposición, el pH del suelo, el grado de 

aireación del suelo, el estado en el que se encuentra el plaguicida (sólido, en 

disolución, vapor, etc.), el grado de adsorción y la estructura química del plaguicida. 
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I.2. LA MATERIA ORGÁNICA DEL SUELO 
 

 

La fracción orgánica en el suelo está compuesta por organismos vivos y sus restos no 

descompuestos, parcialmente descompuestos y completamente descompuestos.  La 

materia orgánica en el suelo es la terminología usada para referirse más 

específicamente a los componentes no vivos, siendo una mezcla heterogénea 

compuesta de un gran número de productos resultantes de las transformaciones 

químicas y microbianas de desechos orgánicos. Esta transformación, conocida en su 

conjunto como “proceso de humificación,” origina el humus, una mezcla de 

substancias que posee resistencia a ataques posteriores de microorganismos (Hayes 

y Swift, 1978).  La materia orgánica del suelo puede ser separada en dos grupos 

mayoritarios: I) material inalterado, que incluye desechos frescos y componentes no 

transformados de desechos más antiguos; II) productos transformados, o humus, muy 

diferentes a las estructuras de la que derivan.  Estos compuestos transformados son 

usualmente referidos como productos humificados, aunque en realidad están 

constituidos por substancias húmicas y no húmicas (Kononova, 1966).  Los productos 

humificados o humus constituyen la fracción coloidal orgánica del suelo y se dividen 

en:  
 
-sustancias no húmicas: compuestos pertenecientes a la clase reconocible como los 
polisacáridos, polipéptidos, ácidos grasos y otros compuestos de bajo peso 
molecular procedentes de restos animales y vegetales y para los que es posible 
asignar una fórmula molecular precisa de las subunidades que los componen.  Son, 
en general, fácilmente atacados o degradados por los microorganismos, lo que 
hace que el tiempo de vida media de estas sustancias en el suelo sea relativamente 
corto (Khan, 1980);   
 
-sustancias húmicas: grupo de compuestos orgánicos que se forma a partir de las 
sustancias no húmicas a través de procesos de biodegradación y de síntesis.  Son 
mucho más estables, por lo que constituyen el grueso de la materia orgánica de la 
mayoría de los suelos (Khan, 1980).  

 

Las sustancias húmicas se caracterizan por tener una estructura química compleja y 

amorfa, carácter ácido, color oscuro y elevado peso molecular.  Se considera que 
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están formadas por un esqueleto fundamentalmente aromático, a base de heterociclos 

nitrogenados, quinonas, fenoles y ácidos benzoicos, con cadenas alifáticas laterales.  

Más que polímeros tridimensionales, las sustancias húmicas son predominantemente 

lineales con puentes de unión entre diferentes puntos de los tramos lineales (Oades, 

1989). 

 

Existen tres grupos de sustancias húmicas atendiendo a sus solubilidades (Aiken et 

al., 1985): 

a) huminas, fracción de las sustancias húmicas que es insoluble en agua a 

cualquier pH; 

b) ácidos húmicos, fracción de sustancias húmicas que es insoluble en 

ácido, pero soluble a pH más elevados; 

c) ácidos fúlvicos, fracción que es soluble en cualquier pH.  

 

La Figura I.2.1. presenta algunas de las características de las sustancias húmicas.  

Los colores indicados resultan de la clasificación que Oden (1919) sugirió en el inicio 

del siglo XX para las sustancias húmicas.  Estructuralmente los ácidos húmicos y los 

ácidos fúlvicos son muy similares, diferenciándose sólo en el peso molecular y en el 

contenido en grupos funcionales.  Las huminas no vienen representadas en la 

Fig.I.2.1. pero éste componente puede consistir, según Stevenson (1985), en: (i) 

ácidos húmicos íntimamente ligados a la fracción mineral que no pueden ser 

separados, y (ii) materia húmica altamente condensada con un contenido elevado en 

carbono (>60%) y por eso insoluble en álcali. 

 

Se supone que todos los suelos contienen un largo espectro de sustancias húmicas, 

como las que vienen indicadas en la Fig. I.2.1.  Sin embargo, el patrón de distribución 

varía espacialmente: de suelo en suelo (Zech et al. 1994a) y con la profundidad en el 

perfil del suelo (Zsolnay y Steindl, 1991; Zech et al. 1994b; Kalbitz et al., 1997; Xing y 

Pignatello, 1997; Zysset y Berggren, 2001) y temporalmente (Zsolnay, 2003).  El 

contenido de materia orgánica del suelo es diferente en suelos naturales (bajo bosque, 

poco o nada labrados) y en suelos alterados por la actividad humana (agricultura) 
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según el cultivo y el grado de mecanización aplicado.  En los primeros, el porcentaje 

de materia orgánica es en general mayor que en los segundos dado que el continuo 

laboreo origina un aumento de la mineralización de la materia orgánica y cantidades 

más o menos grandes, son sustraídas del ciclo natural del Carbono en forma de 

cosecha útil para el hombre (Gallardo Lancho, 1982).  

 

 

 
Figura I.2.1. Clasificación y propiedades de las sustancias húmicas (modificado de 
Stevenson, 1985).  
 

 

Los grupos funcionales presentes en las sustancias húmicas son muy numerosos y 

variados. Incluyen grupos carboxilos, carbonilos, hidroxilos, sulfhidrilos, aminos, 

sulfónicos, etc.  Los grupos carboxilos e hidroxilos son los principales responsables de 

Ácido fúlvico Ácido húmico 
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su elevada capacidad de intercambio catiónico (CCC), dependiente del pH, así como 

de su capacidad para complejar metales.  Se considera que los grupos hidroxilos y 

carboxilos están directamente implicados en la interacción con compuestos orgánicos 

catiónicos y otros componentes como los óxidos metálicos y los minerales de la arcilla 

(Theng, 1974; Cornejo y Hermosín. 1996). 

 

Por su naturaleza aromática y contenido en grupos funcionales polares, las sustancias 

húmicas tienen un doble carácter hidrófobo e hidrófilo.  Así, las estructuras lineales 

pueden adoptar en solución acuosa una conformación esférica de forma que las 

regiones hidrófobas quedan hacia el interior mientras que la mayoría de los grupos 

polares quedan próximos a la periferia (Wershaw, 1986; Oades, 1989).  Los grupos 

periféricos polares son los responsables del hinchamiento de las sustancias húmicas 

en solución acuosa, donde pueden llegar a adsorber de 2 a 6 veces su propio peso de 

agua (Ahlrichs, 1972).  Existen, no obstante, grupos internos responsables de una 

cierta capacidad de cambio iónico que ocurre lentamente en comparación con los 

grupos periféricos (Oades, 1989). 

 

La mayoría de los materiales húmicos del suelo, así como en los sedimentos, están en 

forma insoluble. Según Stevenson (1985), las sustancias húmicas se encuentran:  

 
i. en complejos macromoleculares insolubles; 

 
ii. en complejos macromoleculares ligados por cationes di- o trivalentes, como Ca2+, 

Fe3+, y Al3+  
 

iii. en combinación con minerales de arcilla a través de: cambio aniónico y cambio de 
ligando en los bordes del mineral, los puentes catiónicos (arcilla-metal-húmus) y 
los puentes de agua en las superficies basales, enlaces de hidrógeno, las fuerzas 
de Van de Waals, la oclusión en poros intracristalinos o entre los dominios de las 
partículas de arcilla y la adsorción en los espacios interlaminares (Stevenson, 
1985; Varadachari et al., 1991). 

 
 

El mecanismo (i) es particularmente importante en turbas y otros sedimentos ricos en 

materia orgánica, donde los complejos metálicos y arcillosos están presentes en muy 
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pequeñas cantidades con relación al componente húmico. Un ejemplo típico de 

sustancias húmicas ligadas a complejos polivalentes (2) es en los suelos spodosoles.  

Estos suelos se desarrollan bajo condiciones climáticas y biológicas que dan lugar a la 

movilización y transporte de considerables cantidades de hierro, aluminio, y materia 

orgánica hacia el horizonte B.  

 

Cuando los minerales de arcilla están recubiertos por capas de óxidos hidratados , las 

reacciones de superficie son dominadas por éstos óxidos más que por la arcilla y, una 

vez más, la reacción (ii) es significativa. Materiales alófanos, que tienen la estructura 

general xSiO2.AlO3.yH2O, son fuertes adsorbentes de sustancias húmicas, lo que 

contribuye para el excepcionalmente elevado valor de materia orgánica en suelos 

derivados de cenizas volcánicas.  

 

Los métodos de extracción de sustancias húmicas tienen que tener en cuenta la forma 

en cómo está asociada la materia orgánica (Stevenson, 1985). Formas libres de 

ácidos fúlvicos y húmicos pueden ser obtenidas con métodos que desplazan la 

solución del suelo, bien por extracción con soluciones neutras de sales o ácidos 

minerales diluidos. 

 

Teniendo en cuenta que en esta memoria estudiamos cómo se ve afectado el 

comportamiento de plaguicidas por la adición de enmiendas y sabiendo que en el 

suelo la mayoría de los procesos que allí ocurren se dan en la solución del suelo, es 

importante analizar qué características posee la materia orgánica en esta fase del 

suelo. 
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I.2.1. MATERIA ORGÁNICA SOLUBLE  
 

Como se ha visto anteriormente, la materia orgánica del suelo está constituida 

mayoritariamente por las sustancias húmicas. La materia orgánica soluble (MOS) o 

disuelta es considerada también como la fracción soluble del humus (Zsolnay, 1996).  

 

La MOS es por definición la fracción orgánica del suelo más móvil (Zsolnay, 1996).  Es 

una mezcla compleja de compuestos orgánicos como el material húmico y otras 

moléculas orgánicas más pequeñas como aminoácidos, carbohidratos, ácidos 

orgánicos y azúcares en la disolución del suelo (Herbert y Bertsch, 1995).  Por lo 

general, se puede decir que es mejor definir operacionalmente la MOS como un 

continuo de moléculas orgánicas de diferentes tamaños y estructuras que pasa por un 

filtro de 0.45 µm de poro (Kalbitz et al., 2000a).  Debido a la dificultad para determinar 

experimentalmente la verdadera MOS en muestras de campo, la materia orgánica o 

carbono orgánico extraíble en agua (WEOM o WEOC del inglés “water extractable 

organic matter” o “carbon”) es lo que normalmente se estudia (Zsolnay y Görlitz, 1994). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura I.2.2. Modelo conceptual de diferentes “pools” de materia 
orgánica soluble (MOS). Porciones que engloban la materia 
orgánica extraíble en agua (WEOM, líneas interrumpidas). Los flujos 
son indicados por Di (difusión) y F (convección). Ver texto para 
detalles. (Zsolnay, 1996). 
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Según Zsolnay (1996) una vez disuelta en la solución del suelo, la MOS puede ocupar 

distintos espacios de poros del suelo.  Tres compartimentos, de alguna forma 

arbitraria, son indicados en la Figura I.2.2.  MOS-I es el material de los microporos.  

Normalmente es accesible por procesos de difusión y apenas puede ser degradado 

abióticamente o por exoenzimas ya que no es accesible a las bacterias.  Además, las 

raíces de las plantas no pueden extraer el agua de cohesión donde reside la MOS-I.  

De una forma general, se puede decir que en suelos agrícolas el 30% del agua se 

encuentra en los poros menores que 0.2 µm.  Consecuentemente, si la MOS está 

uniformemente distribuida, cerca del 30% de la MOS es MOS-I. Por necesitar una gran 

presión para extraerla, la MOS-I no está presente en los extractos.  

 

La MOS-III es el material que existe en los macroporos y es principalmente 

transportado por convección.  Por ello, su destino depende en gran medida del estado 

hidrológico del suelo.  También está expuesta al espectro completo de los 

mecanismos bióticos.  Teóricamente, un 20% de la MOS es MOS-III.  Tensiones de 

agua del orden de -50 kPa son adecuadas para extraer este material de la matriz del 

suelo, convirtiéndole en material verdaderamente móvil.  

 

MOS-II es el material de los mesoporos y tiene atributos entre MOS-I y MOS-III.  Es 

presumiblemente metabolizado por microheterótrofos.  El metabolismo bacteriano de 

la MOS-II puede ser diferente de la MOS-III, ya que en los mesoporos las bacterias por 

sí mismas están bien protegidas de la predación, y el contenido de agua varía 

considerablemente menos que en lo macroporos.  

 

 

 

I.2.1.1. Obtención de MOS 
 

La MOS que consideramos en este trabajo es la que verdaderamente es móvil in situ 

en el momento de coger las muestras de acuerdo con Zsolnay (1996).  En el campo es 
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obtenida a través de vasos de succión en lisímetros, a tensiones considerablemente 

altas (Zsolnay, 1996; Haines et al., 1982) o a tensión cero (Herbert y Bertsch, 1995) 

aunque según los mismos autores difieran las muestras cogidas a tensiones diferentes 

(cero y en tensión).  En condiciones de  laboratorio, la MOS está normalmente en los 

lixiviados de las columnas inalteradas o empaquetadas y se ve afectada por la 

composición de la solución percoladora, la temperatura de la columna, los ciclos de 

congelamiento-descongelamiento y de sequía-humedad (Edwards et al., 1986; 

Zsolnay et al., 1999) así como por la intensidad y frecuencia de irrigación.  La MOS es 

esencialmente MOS-III (Fig. I.2.2.) y la dificultad en estos casos es evitar la adsorción-

desorción de la MOS en los vasos donde se recogen los lixiviados y en los vasos de 

succión.  Para solucionar esta situación, o se recogen grandes cantidades de solución 

del suelo hasta alcanzar un equilibrio en la concentración del MOS, lo que muchas 

veces es prohibitivo, o se tratan previamente los vasos donde se recogen las muestras 

con disoluciones orgánicas hasta saturar los sitios activos (Zsolnay, 1996). 

 

 

 

I.2.1.2. Obtención de materia orgánica extraíble con agua  
 

A pesar de que disolventes orgánicos como la formamida, N-metilformamida y 

solventes dipolares apróticos como el N,N-metilformamida (DMF) y especialmente el 

dimetilsulfóxido (DMSO) puedan ser utilizados para la extracción de MOS del suelo, el 

agua también es un excelente extractante (Hayes, 1985) y de hecho es uno de los 

más utilizados (Evans et al., 1988; Herbert et al., 1993).  

 

La materia orgánica extraíble con agua (WEOM) es la MOS que se obtiene a través de 

la extracción de una determinada cantidad de masa o volumen de suelo con una 

solución acuosa (Zsolnay, 1996).  De las características de la disolución (incluyendo la 

fuerza iónica, el pH y el anión dominante presente) y las condiciones en que es 

realizada la extracción, dependerá el tipo y la cantidad de materia orgánica extraída 
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(Evans et al; 1988; Reemtsma et al., 1999).  Por ejemplo, soluciones acuosas con 

fuerza iónica relativamente altas (por ejemplo, 0.5 M K2SO4) son empleadas para 

extraer la biomasa liberada en la fumigación (Vance, 1987; Zsolnay et al., 1999); 

algunos autores hacen la extracción en caliente y en reflujo (Davidson et al., 1987) 

para obtener la cantidad de MO que es potencialmente biodisponible.  Este tipo de 

extracciones pueden llevar a una hidrólisis parcial de la materia orgánica y solubilizar 

parte de la biomasa dando lugar a un aumento de MOS, que no existía in situ 

(Zsolnay, 1996).  Davidson et al. (1987) y Zsolnay (datos no publicados) observaron 

que la extracción en caliente produjo 18 veces más cantidad de MOS que a 

temperatura ambiente.  Si por medio de una extracción suave no hay nueva 

solubilización de materia orgánica entonces, WEOM, va presumiblemente a contener 

toda la MOS-III y, dependiendo de las condiciones de extracción usadas, mayor o 

menor porción de MOS-II y MOS-I.  Por eso, la concentración de MOS in situ va a 

depender del método de extracción y puede ser inferior a WEOM (Zsolnay, 1996).  

 

Antes de ser cuantificada y caracterizada, la MOS o la WEOM debe ser separada del 

material no soluble.  Esto es realizado por medio de filtraciones o por centrifugación.  

La centrifugación tiene la ventaja de evitar las posibles adsorciones o desorciones al 

filtro.  El tamaño de poro utilizado para la filtración se encuentra en el rango de 0.4 a 

0.6 µm, considerado suficiente para separar el material disuelto del particulado. Por 

eso, el material coloidal se considera parte de la fase disuelta.  La MOS es 

cuantificada según la cantidad de carbono que contiene y, por ello, MOS o carbono 

orgánico soluble (COS) son entendidos como una misma entidad.  

 

El contenido de carbono es generalmente cuantificado por el método de dicromato en 

húmedo o por oxidación catalítica, seguido de titulación o medición por absorción en 

infrarrojo del dióxido de carbono liberado.  Muchas veces la luz UV y/o altas 

temperaturas son utilizadas en el proceso de oxidación.  Frecuentemente la 

concentración de COS en las muestras es proporcional a la capacidad que tienen en 

absorber luz UV (Traina et al., 1990; Herbert et al., 1993; Branstetter et al., 1996, 
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Schwarz et al., 2002) o de fluorescencia (Lombardi y Jardim, 1999; Pennanen y 

Mannio, 1987).   

 

En la caracterización de las sustancias húmicas se utilizan diversos métodos 

analíticos, como la espectroscopía de infrarrojo-FT-IR (Chen et al., 2002; González-

Vila et al., 1999; Kalbitz et al., 2000b), espectroscopía de resonancia magnética 

nuclear-NMR (Chen et al., 2002; Dai et al, 2002; Kalbitz et al., 2003; Chefetz et al., 

1998; Steelink y Petsom, 1987), espectroscopía de resonancia de spin electrónico-

ESR (Bayer et al., 2002; Chen et al., 2002; Senesi et al. 1989), espectroscopía de UV-

visible (Kumada, 1987; Chen et al., 2002; Chin et al., 1994; Senesi et al. 1989) y 

espectroscopía de fluorescencia (Spark y Swift, 1994; Esteves da Silva y Machado, 

1996; Blaser et al., 1999; Tam y Sposito, 1993; Ohno, 2002; Lombardi y Jardim, 1999; 

Chen et al, 2003). Profundizaremos en esta última técnica ya que en el presente 

trabajo fue la técnica que se usó para caracterizar la MOS de los suelos y de las 

enmiendas orgánicas.  

 

 

 

I.2.2. ESPECTROSCOPIA DE FLUORESCENCIA 
 

La absorción de la radiación UV-Visible hace que una molécula pase del estado 

electrónico fundamental a estados electrónico y vibratorio excitados.  La mayoría de 

las moléculas regresan al estado fundamental a través de la disipación de energía en 

forma de calor. En algunas moléculas, no obstante, apenas una fracción es disipada 

en forma de calor mientras que la energía residual es emitida como radiación 

electromagnética de longitudes de onda menores que la radiación incidente. Esto es 

conocido como fluorescencia y puede representarse como sigue: 

 

 

           

 

X  +  hν     X*                   X**                     X  +  hν’  
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donde X representa el estado fundamental de la especie capaz de fluorescer, h es la 

constante de Planck, X* representa un estado electrónico y vibratorio excitado, X** 

representa un estado electrónico excitado de X seguido de perdida de energía no 

radiante de X*, ν y ν’ son las frecuencias de la radiación incidente y de fluorescencia, 

respectivamente (MacCarthy y Rice, 1985).  Cuando el tiempo de vida media de la 

especie excitada es muy largo, esto es, cuando transcurre un largo tiempo entre la 

excitación y la emisión, da lugar al fenómeno de fosforescencia; en el caso de la 

fluorescencia el tiempo de vida media es más corto (~ 10-8 s) y las transiciones 

electrónicas se dan alrededor de los 10-5 s (Schulman, 1977).  

 

La fluorescencia presupone que un electrón en una molécula determinada puede ser 

excitado (por ejemplo. por absorción de una radiación electromagnética incidente) y 

transferido de orbitales moleculares del estado fundamental a orbitales del estado 

excitado no enlazante y antienlazante.  Las transiciones típicas de esta naturaleza 

envuelven la promoción de electrones n o π disponibles para las orbitales π*.  Esos 

procesos son altamente probables en sistemas moleculares que contengan átomos 

con pares electrónicos no enlazantes tales como en el caso de O2 y N o en sistemas 

aromáticos y/o sistemas alifaticos insaturados conjugados capaces de un alto grado de 

resonancia, esto es, de deslocalización electrónica.  Este último es el caso de las 

sustancias húmicas (Senesi et al., 1991b).  

 

La intensidad de la fluorescencia viene dada por la ecuación (7): 

 

AkII f 0=  (7) 

 

para disoluciones de baja-absorbancia, donde I0 representa la intensidad de la 

radiación incidente, k es una constante de proporcionalidad y A es la absorbancia de 

esa disolución a la longitud de onda de la radiación incidente.  
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Las sustancias húmicas fluorecen en la región de 200-500 nm y pueden observarse a 

través de tres modos espectroscópicos: excitación, emisión o sincronizado-excitación 

(synchronous scan- excited) (Spark y Swift, 1994).  A continuación se describe las 

distintas forma de obtener el espectro para cada uno de los métodos citados: 
 

- el espectro de emisión se obtiene midiendo la intensidad de la radiación emitida 
(Iem), i.e. fluorescencia, en una gama de longitud de onda de emisión (λem), 
mientras se irradia la muestra a una longitud de onda fija (λexc) (Vo-Dinh, 1978; 
MacCarthy y Rice, 1985; Bloom y Leenheer, 1989); 

 
- el espectro de excitación se obtiene por la lectura de la radiación incidente (Iex), 

en una gama de longitud de onda de excitación, mientras se mide la 
fluorescencia a una longitud de onda fija (normalmente donde la fluorescencia es 
máxima) (MacCarthy y Rice, 1985; Bloom y Leenheer, 1989; Vo-Dinh, 1978); 

 
-  la tercera posibilidad consiste en variar simultáneamente tanto la λexc como la 

λem mientras se mantiene constante el intervalo de longitud de onda, ∆λ, entre 
ellas (Vo-Dinh, 1978). O sea, el espectro sincronizado-excitación se obtiene por 
la lectura tanto del Iem como el Iex, en una gama de longitud de onda, mientras se 
varía simultáneamente la λexc y la λem, manteniendo constante la diferencia entre 
ellas a lo largo de la grabación (Vo-Dinh, 1978; Miano et al., 1988).  

 

En la Figura I.2.3. están representados los espectros obtenidos para una misma 

muestra de ácido húmico y fúlvico de suelo, siendo la λexc de 360 nm para el espectro 

de emisión, el rango de lectura del espectro de excitación fue de 270-500 nm, con la 

λem fija a 520 nm y el espectro sincronizado-excitación se midió en el rango de 290-

550 nm siendo el ∆λ de 18 nm (Senesi et al., 1991b).   

 

Se puede observar que los espectros de excitación y principalmente, sincronizada-

excitación aportan un mayor detalle en el espectro, por eso algunos autores (Lombardi 

y Jardim, 1999; Miano et al., 1988; Senesi et al., 1989) prefieren estos dos modos al 

de emisión.  Sin embargo, unas de las ventajas del modo de emisión es el hecho de 

no necesitar concentraciones tan altas como las requeridas en los otros métodos, 

evitando así los problemas que conlleva la alta concentración (Yang y Zhang, 1995). 

 

La extensión de los electrones-π del sistema, el grado de sustitución del heteroátomo, 

y el tipo y número de grupos sustituyentes en los anillos aromáticos afectan en gran  
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Figura I.2.3. Espectro de fluorescencia de emisión, excitación y 
sincronizada- excitación de un ácido húmico (AH) y un ácido 
fúlvico (AF) de un mismo suelo (Senesi et al., 1991b).  

 

 

medida la intensidad y longitud de onda de emisión de la fluorescencia molecular. En 

la Tabla I.2.1. se resumen algunos efectos de determinados sustituyentes en la 

fluorescencia de compuestos aromáticos.  El comportamiento de la molécula es el 
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resultado de efectos acumulativos de los distintos componentes estructurales de la 

molécula, y el espectro observado en cualquiera de los tres modos indicados consiste 

en la suma de los distintos espectros individuales provenientes de fluoróforos 

presentes en la molécula (Senesi et al., 1991b).  

 
Tabla I.2.1. Efectos de ciertos sustituyentes en la fluorescencia de compuestos 
aromáticos (Visser, 1983) 
 

Sustituyente Efecto en la Frecuencia 
de Emisión 

Efecto en la Intensidad de 
Emisión 

OH, OCH3, OC2H5 disminuye aumenta 

NH2, NHR, NR2 disminuye aumenta 

COOH disminuye elevada disminución 

NO, NO2 -- extinción 

 

 

 

I.2.2.1. Factores que afectan a la fluorescencia 
 

Los factores que pueden afectar a la fluorescencia son varios.  Los más mencionados 

en la literatura son: la λexc para los espectros de emisión, el pH, la concentración, la 

fuerza iónica, el efecto del electrolito, el equipo y el peso molecular. Como en esta 

memoria se utiliza el método de emisión, los parámetros que mencionaremos son los 

que afectan a éste. 

 

Spark y Swift (1994) investigaron algunos parámetros que afectan a la fluorescencia 

de sustancias húmicas. Estudiaron los efectos en la fluorescencia en tres regiones 

espectrales: longitudes de onda larga (480-440 nm), longitudes de onda intermedia 

(400-380 nm), longitudes de onda corta (360-300 nm) y longitudes de onda muy bajas 

(300-220 nm).  Algunos de sus resultados son: 
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- La fluorescencia de emisión de las sustancias húmicas depende de la λexc y el 
máximo ocurre cuando λexc está en el máximo del espectro de excitación.  El espectro 
de emisión tiene menos interferencias, como los picos Raman, pero es menos 
específico que el espectro de excitación y puede ser usado como característica de la 
sustancia para comparar espectros de fluorescencia de sustancias húmicas de 
diferentes fuentes;  
 
- La intensidad relativa de fluorescencia (IRF) de cada región espectral aumenta, 
inicialmente con la concentración de la sustancia húmica hasta llegar a un máximo y 
después disminuye, debido al efecto de la autoabsorción (“inner filter”).  La 
concentración del máximo de fluorescencia (CMF) depende de la región espectral y 
aumenta en el orden muy corta<corta<intermedia<larga;  
 
- Al estudiar el efecto del peso molecular (PM) de las distintas fracciones de una 
misma sustancia húmica, observaron que la CMF aumenta con el peso molecular de 
la fracción en las regiones espectrales corta y intermedia.  En éstas fracciones, 
después de caracterizadas por otros métodos, se encontraron que el contenido en 
C=O, C aromático y grupos COOH disminuye con el aumento del PM. O sea, que la 
magnitud de CMF depende más del grado de aromaticidad que del tamaño de la 
molécula.  Por otra parte, observaron que la IRF aumenta con la disminución del 
tamaño molecular; 
 
- En lo que concierne al pH observaron que hay un aumento relativo de la IRF con el 
aumento de pH y que en el caso de los ácidos húmicos es mayor que para los ácidos 
fúlvicos; 
 
- La concentración del electrólito aumentó la IRF para los ácidos fúlvicos a pH 4, 
mientras que redujo la IRF para los ácidos húmicos a pH 8.  La fluorescencia 
depende de la extensión de conjugaciones en una especie, como ya se dijo 
anteriormente.  Algunos grupos funcionales pueden contribuir a esa conjugación, ya 
sea directamente como el grupo anilina o indirectamente por alteraciones 
estructurales debidas a la presencia de puentes de hidrógeno aumentando o 
disminuyendo la conjugación de los grupos adyacentes.  El aumento de la 
concentración del electrólito podría llevar a una disminución del tamaño global de la 
molécula, aumentando la posibilidad de conexiones por puente de hidrógeno entre 
diferentes grupos.  Estos puentes existen en mayor proporción a pH 4 que a pH 8;  el 
aumento de puentes de H podría ser una explicación para la disminución de la IRF. 

 

Ewald et al. (1988) también observaron que en el espectro de fluorescencia de emisión 

de fracciones de distintos PM de ácidos fúlvicos (AF) provenientes de la actividad 

microbiana se daba un desvío hacia a la región roja del espectro (desvío rojo) del 

máximo de fluorescencia con el aumento del PM. 

 

Al caracterizar ácidos húmicos y ácidos fúlvicos de distintos orígenes, Senesi et al. 

(1991b) propusieron que se podrían usar dos parámetros, el IRF y la λem donde se 
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observa el máximo de fluorescencia (max λem) para distinguir los ácidos húmicos (AH) 

y AF de diferentes orígen.  También observaron que el AF proveniente del suelo y 

turbas fluorescen más intensamente (dos a veinte veces más) que los respectivos AH 

y, además, que el max λem para los primeros se encuentra a longitudes de onda 

menores que para los segundos.  El mayor valor de max λem y la menor IRF para los 

picos correspondientes al los AHs están adscritas a la presencia de anillos aromáticos 

linealmente condensados, capaces de un alto grado de conjugación y portadores de 

sustituyentes que retiran electrones, tales como los grupos carbonilo, carboxilos, y a 

su alto PM.  El menor valor de max λem y la mayor IRF se asocian a la presencia de 

componentes estructurales simples, de bajo PM, bajo grado de policondensación 

aromática y a la existencia de grupos donadores de electrones, tales como, hidroxilos, 

metoxilos y grupos amina.  

 

Miano et al. (1988), al aplicar la espectroscopia de fluorescencia a nueve muestras de 

AF y AH de distintos orígenes, observaron diferencias significativas entre los espectros 

de emisión de los AFs y los AHs, especialmente el alto valor de λem y el menor valor de 

la IRF.  El mayor valor de λem  puede deberse a un mayor número de sustituyentes en 

los anillos aromáticos; la implicación de los grupos funcionales del fluoróforo en 

interacciones inter y/o intra moleculares o a la reabsorción de la radiación emitida por 

otros centros de absorción de la molécula o de la vecindad.  La IRF máxima de los 

AFs y AHs depende del pH, porque se sabe que los grupos funcionales sustituidos en 

los anillos aromáticos afectan la fluorescencia.  El máximo de intensidad puede 

relacionarse con la ionización de estos grupos a medida que el pH aumenta.  

 

Mobed et al. (1996), al caracterizar las sustancias húmicas de distintos orígenes por 

espectroscopía de luminiscencia total (matrices de espectros de emisión obtenidos a 

distintos longitudes de excitación, conocido como matriz de emisión excitación-MEE, 

observaron que la fuerza iónica en el rango de 0-1 M KCl y la concentración de las 

sustancias húmicas en el rango de 5-100 mg/l tuvieron poco efecto en los espectros, 

mientras que el aumento del pH produce un desplazamiento hacia el rojo para valores 
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mayores de λ.  Este desplazamiento fue atribuido a cambios característicos en la 

fluorescencia que producen los grupos funcionales ácidos  (fenoles y fenolatos) de las 

moléculas húmicas.  Se sabe que el fenol tiene dos máximos de fluorescencia, uno de 

ellos a una longitud de onda mayor, se torna dominante en soluciones de alto pH.  

Esos desplazamientos espectrales también pueden reflejar cambios en la 

conformación de las moléculas húmicas a diferentes pHs, lo que puede ocasionar 

cambios en cuanto a exposición de grupos funcionales para el solvente.  La intensidad 

de la fluorescencia aumentó con el aumento del pH.  En este trabajo, también se 

observó que los AFs fluorescen a una λem menor y más intensamente que los AHs.  

 

Chen et al. (2003), observaron en el método de emisión que el máximo λem depende 

de la λexc y varía de molécula a molécula en las distintas fracciones de la materia 

orgánica natural.  El máximo λem aumentó con el incremento del PM y de la 

policondensación aromática y fenólica de las fracciones de materia orgánica.  

 

 

 

I.2.2.2. Índice de humificación 
 

Como se dijo en el punto anterior, los estudios de fluorescencia realizados en el modo 

de emisión ponen de manifiesto que los ácidos fúlvicos y los ácidos húmicos presentan 

distintos espectros.  A pesar de que los espectros presenten una línea curva y 

alargada, los AFs tienen el máximo de emisión a longitudes de onda menores que los 

AHs.  Por otra parte, la intensidad del pico es mayor para los AFs que para los AHs.  

 

Mcknight et al. (2001), propusieron el uso de un índice de fluorescencia para 

diferenciar ácidos fúlvicos de distintos orígenes. El índice es la razón de la intensidad 

de λem(450nm)/intensidad λem(500 nm) siendo la longitud de excitación de 370 nm.  El 

valor del índice para los AFs derivados de microorganismos tiene el valor de ∼1.9 y el 

valor de ∼1.4 para los terrestres. 
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Estudiando la diferenciación de fuentes de materia orgánica disuelta en suelos sujetos 

a proceso de secado por espectroscopía de fluorescencia, Zsolnay et al. (1999), 

propusieron un índice de humificación según los espectros de emisión, ya que la 

humificación puede ser asociada al disminución en la razón H/C con el consecuente 

desplazamiento hacia mayores longitudes de onda del máximo del espectro de 

emisión.  El índice de humificación es dado por la siguiente expresión (8), siendo las 

muestras excitadas a 254 nm donde Wl es la longitud de onda en nm y IWl es la 

intensidad de fluorescencia a esa longitud de onda. 
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Ohno (2002) estudió el efecto de la concentración de MOS en el índice de 

humificación y constato que el valor de HIX aumenta con el incremento de la 

concentración de MOS debido a los efectos de la auto absorción de la intensidad de 

fluorescencia que aumenta el denominador del índice más que el numerador.  Propuso 

así un índice alternativo dado por la siguiente ecuación:  

 

∑ ∑
∑

→→

→

+
=

480435345300

480435

II
I

HIX  (9) 

 

La principal diferencia con el índice anterior (8) reside en el hecho de que, de acuerdo 

con Ohno (2002), evita la sensibilidad para la magnitud del denominador de la 

ecuación (8).  No obstante, sugiere que como método cualitativo se puede usar la 

ecuación (8), si se tiene el cuidado de tener una absorbancia (Abs.) entre límites 
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razonables, Abs.<0.3 cm-1, y que, como método cuantitativo, hay que considerar los 

efectos de autoabsorción, lo que puede ser evitado diluyendo la muestra para un valor 

de Abs. fija (i.e, 0.1 cm-1) a la longitud de excitación.  

 

Kalbitz et al. (2000b), al caracterizar la MOS de sustancias húmicas aisladas y de 

muestras acuosas por fluorescencia sincronizada, propusieron usar cocientes de la 

intensidad de fluorescencia medida a mayor longitud y a menor longitud siendo de 

400/360 nm para muestras de AFs y 390/355 nm para muestras de agua como índices 

de humificación.   

 

Al estudiar el efecto del tipo de espectrofotómetro y de la concentración en los índices 

referidos para fluorescencia sincronizada, Kalbitz y Geyer (2001) observaron que las 

bandas donde ocurren los picos alteraron ligeramente (en más 5-10 nm) al cambiar de 

equipo y que  a pesar de eso los índices calculados para los dos aparatos estuvieron 

bien correlacionados, siendo posible relacionarlos directamente a través del ajuste 

necesario al pasar de un equipo a otro.  Con relación a la concentración, también en 

este estudio el valor del índice de humificación es bastante mayor a altas 

concentraciones de MOS, por lo que recomiendan la concentración de 10 mg/l de C 

para hacer los espectros.  Con esta concentración se consigue un  equilibrio entre la 

baja absorción para minimizar los efectos de autoabsorción y suficiente razón de 

señal-ruido para obtener el espectro.  
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I.1.3. OBJETIVOS 
 

 

El objetivo global de esta Memoria es estudiar el comportamiento de dos fungicidas, 

metalaxil y triciclazol y un herbicida, triasulfurón en suelos de Andalucía Occidental 

(España) y Bajo Alentejo (Portugal), a través del estudio de los procesos de adsorción 

/biodisponibilidad, degradación y movilidad de plaguicidas en suelos. Asimismo, se 

estudiará la influencia que la adición de dos enmiendas orgánicas, fertiormont sólido y 

fertiormont líquido y de un residuo orgánico, alperujo, tiene en el comportamiento de 

estos plaguicidas. Este objetivo global se concreta en la consecución de los siguientes 

objetivos principales: 
 

I. Examinar la relevancia de las propiedades físico-químicas de los suelos en 
la adsorción, disipación y movilidad de metalaxil, triciclazol y triasulfurón en 
los mismos, procesos que determinan el destino final de plaguicidas poco 
volátiles en el suelo. 

 
II. Examinar qué influencia tiene en los procesos anteriores, la adición de 

enmiendas o residuos orgánicos. 
 
III. Estudiar el efecto que la materia orgánica soluble de las enmiendas y 

residuos orgánicos tiene en los diversos procesos que afectan a la dinámica 
de plaguicidas en suelos. 

 
 

 
El alcance de estos tres objetivos ha supuesto su división en los siguientes 

subobjetivos concretos: 

 
1. Estudio de la adsorción-desorción de metalaxil, triasulfurón y triciclazol en 11 

suelos de Bajo Alentejo y 5 suelos de Andalucía Occidental. 
 
2. Estudio de la influencia de las distintas propiedades de los suelos en los 

procesos de adsorción-desorción de metalaxil, triasulfurón y triciclazol. 
 
3. Teniendo en cuenta los resultados obtenidos en los estudios de adsorción-

desorción en suelos, selección de cuatro suelos para la realización de los 
estudios de movilidad y disipación de metalaxil, triasulfurón y triciclazol. 
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4. Estudio de la disipación de metalaxil, triasulfurón y triciclazol en los suelos 
seleccionados. 

 
5. Estudio de la movilidad de metalaxil, triasulfurón y triciclazol en columnas de 

suelo empaquetadas manualmente y su relación con la capacidad de 
adsorción y desorción y la porosidad de los suelos. 

 
6. Cuantificación y caracterización de la materia orgánica soluble de las 

enmiendas orgánicas (fertiormont sólido, fertiormont líquido), del  residuo 
orgánico (alperujo) y de los suelos enmendados y sin enmendar por 
espectroscopia de fluorescencia. 

 
7. Estudio de la materia orgánica soluble con el tiempo de residencia en el suelo. 
 
8. Estudio de la adsorción-desorción de metalaxil, triasulfurón y triciclazol en 

suelos enmendados con fertiormont sólido, fertiormont líquido y alperujo. 
 
9. Estudio de disipación de metalaxil, triasulfurón y triciclazol en los suelos 

enmendados. 
 
10. Estudio de movilidad de metalaxil, triasulfurón y triciclazol, en columnas 

empaquetadas manualmente con suelos enmendados. 
 
11. Estudio de la influencia de la materia orgánica soluble en la lixiviación de 

metalaxil y triciclazol. 
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II.1. MATERIALES 
 

 

III.1.1. PLAGUICIDAS 
 

II.1.1.1. Metalaxil 
 

Metalaxil (metaxamina, (D, L)-N-(2,6-di-metilfenil)N-(2-metoxiacetil) alaninato de 

metilo) es un fungicida perteneciente a la subclase de acilalaninas de la familia 

química de acilanilidas de peso molecular 279.3 g/mol.  Es un sólido cristalino blanco 

de punto de fusión 63.5-72.3 ºC; punto de ebullición de 295.5 ºC a 101 kPa, presión de 

vapor 0.75 mPa (25 ºC) y densidad 1.20 g/cm3 (20 ºC) (Tomlin, 2000).  Su solubilidad 

a 22 ºC es de 8.4 g/l en agua; y a 25 ºC es de 400 g/l en etanol, 450 g/l en acetona, 

340 g/l en tolueno, 11 g/l en n-hexano y 68 g/l en n-octanol.  El log del coeficiente de 

partición octanol-agua es de 1.75 (25 ºC) (Tomlin, 2000).  El compuesto utilizado fue el 

producto técnico (97.7 %) suministrado por Industrias Químicas de Navarra, S. A., 

Pamplona. 
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Figura II.1.1. Fórmula estructural de metalaxil. 
 

 

Metalaxil es un fungicida sistémico, de amplio espectro, con acción preventiva siendo 

de aplicación foliar, en semillas o directamente en el suelo.  En la aplicación en suelo 
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su dosis varia desde 10-20 kg/ha en caso de aplicación a fresales, hasta 250-300 

kg/ha cuando es aplicado a vivero de cítricos y frutales (Liñan, 2000).  Es muy 

selectivo y efectivo en el control de podredumbres del cuello y raíz causadas por 

Pythium y Phytophthora sp.  El control de Phytophthora y Pythium se hace a través de 

la inhibición de la síntesis de RNA.  Específicamente, el metalaxil interfiere en la 

síntesis de RNA ribosomal y de transferencia (Wilson et al., 2000).  

 

Este compuesto tiene dos formas enantioméricas, cada una con actividad biológica 

diferente.  El enantiómero D(-) tiene significativamente mayor actividad fungicida que 

el enantiómero L(+) (Cohen y Coffey, 1986), degradándose más fácilmente el 

enantiómero D (Müller y Buser, 1995).  

 

 

 

II.1.1.2. Triasulfurón 
 

Triasulfurón (3-(6-metoxi 4-metil 1,3,5-triazin 2-il) 1-(2-(2-cloroetoxi) fenil sulfonil) urea) 

es un herbicida del grupo de la sulfonilureas de peso molecular de 401.8 g/mol.  Es un 

polvo fino blanco con punto de fusión 178.1 ºC (se descompone parcialmente), su 

presión de vapor es menor que 0.02 mPa (25 ºC) (Tomlin, 2000).  Los log de los 

coeficientes de partición en octanol-agua a 25 ºC es de 1.1 (pH 5.0), -0.59 (pH 6.9) y -

1.8 (pH 9) (Tomlin, 2000).  Su densidad es de 1.5 g/cm3 y la solubilidad a 25 ºC es de 

32 mg/l en agua (pH 5), 815 mg/l (pH 7), 13 500 mg/l (pH 8.4), 14 g/l en acetona, 36 g/l 

en diclorometano.  En etanol, n-octanol, n-hexano y tolueno es de 420, 130, 0.04 y 300 

mg/l, respectivamente.  Posee un grupo imídico ácido cuyo pKa es de 4.64 (20 ºC) 

(Tomlin, 2000).  El producto utilizado fue el de alta pureza (99.5%) adquirido a Dr. 

Ehrenstorfer. 

 

 

 



II. Materiales y Métodos. 91 

 

 

N

N

N

H3C

O

N

H3C

C

H

O

N

H

S

O

O

O

H2C

CH2

Cl

 
 

Figura II.1.2. Fórmula estructural de triasulfurón. 
 

 

Triasulfurón es un herbicida selectivo de pre y post-emergencia para el trigo y post-

emergencia para la cebada.  Controla algunas gramíneas anuales como Lolium sp 

(vallico) así como numerosas adventicias de hoja ancha.  Cuando aplicado sobre las 

plantas y en el suelo, es rápidamente absorbido por las hojas y raíces, y traslocado 

hacia los puntos de crecimiento de raíces y tallos, en los que inhibe el crecimiento de 

los tejidos meristemáticos de las especies sensibles.  Por su alta eficacia, la cantidad 

usada en el suelo es muy baja 3-40 g/ha según Ghildyal (Ghildyal y Kariofillis, 1995) o 

de 15-37.5 g/ha (Liñan, 2000). 

 

 

 

II.1.1.3. Triciclazol  
 

Triciclazol (5-metil 1,2,4-triazol (3,4-b)-benzotiazol) pertenece a la familia de las 

reductases, es un fungicida sistémico de peso molecular de 189.2 g/mol.  Es un sólido 

cristalino cuyo punto de fusión es 187-188 ºC, presión de vapor 0.027 mPa (25 ºC) y el 

log del coeficiente de partición octanol-agua 1.4.  La solubilidad a 25 ºC es de 1.6 g/l 

en agua, 10.4 g/l en acetona, 25 g/l en metanol y 2.1 g/l en xileno (Tomlin, 2000).  El 
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compuesto utilizado fue el producto técnico, de 95.9% suministrado por Elli Lilly and 

Co. 
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Figura II.1.3. Fórmula estructural de triciclazol 
 

 

Triciclazol es un fungicida sistémico, de largo plazo en el control de la Piriculariosis 

(añublo o falla del arroz) en arroz.  Después de absorbido por las raíces y tejidos 

verdes, el triciclazol es rápidamente traslocado por la planta a través del xilema.  

Puede ser aplicado en la siembra directa o en plántulas para transplante.  La dosis de 

aplicación es de 5-20 Kg/ha para inmersión de plántulas (Worthing y Hance, 1991). Su 

acción resulta de la inhibición de la biosíntesis de la melanina de Pyricularia oryzae 

(Woloshuk et al., 1983, Lazavortis y Stoessl, 1988, Chida y Sisler, 1987). 

 

 

 

II.1.2. SUELOS 
 

 

II.1.2.1. Area de estudio  
 

Todas las muestras de suelo seleccionadas para los estudios de adsorción-desorción, 

pertenecen al horizonte superficial de 5 suelos de Andalucía Occidental (España) y 13 

suelos del Baixo Alentejo (Portugal).  Dentro de este último grupo hay que destacar 

que 9 muestras fueron recogidas de la finca experimental de la Escuela Superior 
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Agraria de Beja, Quinta da Saúde, situada en las cercanías de la cuidad de Beja (B) y 

los restantes en la villa de Serpa (S).  Los suelos españoles AL, P1, P2 y P7 

pertenecen a la finca experimental del IRNAS La Hampa, situada en Coria del Río 

(Sevilla) y el suelo P10 proviene de Lebrija.  En la Fig.II.1.4 están representados los 

puntos de muestreo de suelos utilizados.  Los suelos portugueses se seleccionaron 

teniendo en cuenta las distintas propiedades que presentaban, mediante el análisis de 

mapas de suelo de la región citada (Cardoso, 1965).  La mayor parte de los suelos son 

suelos agrícolas, estando la zona dedicada a una gran variedad de cultivos.  

 

 

 

II.1.2.2. Caracterización de los suelos 
 

Las muestras de suelo fueron secadas al aire, molidas, tamizadas con un tamiz de 2 

mm y almacenadas a temperatura ambiente.  Las propiedades físico-químicas fueron 

determinadas en los laboratorios de análisis de suelo del IRNAS por la metodología 

usual y la mineralogía por difracción de Rayos X en agregados orientados.  

Previamente, los carbonatos fueron eliminados y las muestras fueron saturadas en 

Mg2+ y K+, tratadas con etilénglicol y calcinadas a 500 ºC (Brown, 1961).  La Tabla 

II.1.1. muestra la clasificación según Soil Taxonomy, las propiedades fisico-químicas y 

la mineralogía de los suelos utilizados. 
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Figura II.1.4. Localización de los puntos de muestreo coloreados en rojo, de los suelos 
utilizados (Grijalbo, 1998). 

 

 

 

 

 

 

 



 

Tabla II.1.1. Clasificación, propiedades físico-químicas y mineralogía (I=ilita; M=montmorillonita, C=caolinita) de las muestras 
de suelo.  

 

Muestra Prof. 
(cm) Clasificación pH % MO % Arcilla % Limo % Arena % CaCO3 % I % M % C 

            
B1 0-30 Typic Chromoxererts (*) 8.1 1.00 43.7 27.6 28.7 0.8 2 93 5 

B2 0-30 Typic Chromoxererts (*) 7.9 1.10 32.6 25.4 42.0 0.0 2 84 14 

B3 0-30 Typic Chromoxererts (*) 7.9 0.93 26.4 22.5 51.2 0.0 0 97 3 

B4 0-30 Calcic Xerochrepts (*) 7.9 1.17 36.9 23.0 40.2 0.0 0 77 23 

B5 0-30 Haploxeralfs (*) 7.8 0.45 25.5 23.0 51.5 0.0 0 83 13 

B6 0-30 Typic Chromoxererts (*) 7.4 1.93 48.8 22.4 28.8 10.3 0 86 14 

B7 0-30 Aquic Haploxeralfs (*) 7.0 1.83 16.1 17.1 66.8 0.0 24 63 13 

B8 0-30 Aquic Haploxeralfs (*) 7.2 0.76 17.4 21.9 60.7 0.0 9 75 9 

B9 0-30 Typic Chromoxererts (*) 7.8 1.59 27.8 26.4 55.8 0.0 11 85 4 

            
S1 0-30 Typic Chromoxererts 7.6 1.81 45.4 21.0 35.7 0.0 4 90 6 

S2 0-30 Typic Chromoxererts 7.7 0.76 53.2 24.9 21.9 5.7 7 85 8 

S3 0-30 Aquic Haploxeralfs 8.0 1.48 15.5 11.5 73.0 4.1 10 86 4 

S4 0-30 Typic Chromoxererts 8.2 2.36 47.5 27.3 23.5 20.9 7 89 4 

            
AL 0-20 Haploxeralfs 8.0 1.43 23.0 23.0 54.0 7.6 40 10 50 

P1 5-20 Xerofluvent 7.7 2.24 44.3 43.6 12.1 24.0 66 18 16 

P2 5-20 Typic Rhodoxeralfs 7.9 0.99 20.4 8.9 70.7 0.6 59 20 20 

P7 0-25 Entic Pelloxererts 8.0 2.47 53.2 35.8 11.9 16.0 36 34 30 

P10 0-20 Salorthidic Fluvaquent 8.3 0.83 67.7 31.7 0.6 16 58 17 25 

(*) Clasificación de acuerdo con las propiedades disponibles en Cardoso (1965). 
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II.1.2.3. Obtención de la fracción arcilla de suelos 
 

La fracción arcilla (<2 µm) de las muestras de suelos P7 y P10 de diferente 

composición mineralógica fue obtenida por sedimentación (Jackson, 1975) con previa 

eliminación de carbonatos.  El contenido en carbono orgánico fue determinado en un 

analizador de carbono elemental.  La superficie de la fracción arcilla fue determinada a 

partir de isotermas de adsorción de Nitrógeno a 77º K en un Carlo Erba 1900 

Sorptomatic, haciendo uso de la ecuación BET entre 0.01 y 0.3 p/p0.  Previamente las 

muestras fueron desgasificadas a 80 ºC durante 3 h. 

 

La materia orgánica de la fracción arcilla fue eliminada con tratamiento con H2O2 al 

30%, lavándose con acetato sódico y CaCl2 y posteriormente con agua desionizada 

hasta eliminación de cloruros (Jackson, 1975).  Después del tratamiento con H2O2 se 

determinaron la superficie especifica por adsorción de nitrógeno y el contenido en 

carbono orgánico en las muestras. 

 

 

 

II.1.3. ENMIENDAS Y RESIDUOS ORGÁNICOS 
 

Se han utilizado 3 enmiendas orgánicas: 2 comerciales (Fertiormont Sólido y 

Fertiormont Líquido) y un residuo orgánico (Alperujo), que se describen a continuación.  

En la Tabla II.1.2 se muestran algunas de las características fisico-químicas de estas 

enmiendas. 
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II.1.3.1. Fertiormont sólido 
 

Enmienda sólida comercial (Fertilizantes Montaño, S.L.) procedente de la fermentación 

biológica controlada durante 4 años de residuos de cosechas de olivo, cítricos, 

leguminosas y hortícolas (Blatta, 2002a) junto con residuos procedentes de la 

extracción del aceite de oliva, principalmente alpechín (Burgos Domenech, 2001). La 

dosis de aplicación oscila entre 4000-8000 kg/ha, según mineralización del suelo y tipo 

de cultivo.  En frutales se recomienda de 5 a 25 kg/árbol según edad. El fertiormont 

sólido utilizado en este trabajo fue previamente tamizado por un tamiz de 5 mm con el 

objetivo de eliminar algún sólido de mayor dimensión y de tornar más homogénea la 

mezcla a usar. 

 

Este compuesto se caracteriza por contener una gran cantidad de materia orgánica 

altamente humificada y con una gran cantidad de grupos carboxílicos (Cox et al., 

2000).  Algunas de sus propiedades químicas vienen indicadas en la Tabla II.1.2. 

 

 
Tabla II.1.2. Características físico-químicas de las enmiendas utilizadas en 
el estudio. 
 

Características F. Sólido F. Líquido Alperujo 

Materia seca (%) 85 31 100 

Carbono orgánico total(%) 18.3 14.9 49.0 

MOS (mg/l)* 222.4 2843 3031 

pH 9.4 5.1 5.41 

C/N 15.8 13.8 18.4 

NKjeldahl 1.0 0.9 2.27 

P2O5 (%) 0.87 0.21 0.45 

K2O(%) 3.23 2.2 3.39 

CaO (%) 6.5 0.27 0.95 

 *- Valor obtenido en el extracto en la proporción 1:20 de la enmienda y CaCl2 0.01M. 
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II.1.3.2. Fertiormont líquido 
 

Es una enmienda húmica líquida comercial (Fertilizantes Montaño S.L.) procedente de 

la fermentación biológica natural de residuos vegetales preparada para su aplicación al 

suelo por el sistema de riego o bien por aplicación directa foliar.  Puede ser utilizada 

en cultivos hortícolas, hortofrutícolas y floricultura (Blatta, 2002b).  Según Blatta 

(2002c), esta enmienda procede de una fermentación posterior del fertiormont sólido lo 

que aumenta el contenido de materia orgánica soluble en agua y la concentración de 

extractos húmicos totales, tanto húmicos como fúlvicos.  También en este proceso se 

asegura la completa degradación de la materia orgánica en sus componentes básicos.  

 

La dosis de aplicación recomendada por vía foliar es de 2-3 aplicaciones al año al 0.5-

1%, según edad y condiciones de los árboles.  Por fertirrigación en hortícolas y 

floricultura, 50 l/ha repartidos en 3-4 aplicaciones durante el cultivo; en frutales 

jóvenes, 40-60 ml/árbol año; en frutales subtropicales, de 50-80 ml/árbol año; frutales 

adultos, 80-150 ml/árbol año; en subtropicales, de 120-300 ml/árbol año.  

 

Esta enmienda se caracteriza por el bajo nivel de humificación de su materia orgánica 

y pequeño tamaño de las moléculas orgánicas solubles (Cox et al., 2000).  Algunas 

propiedades químicas están representadas en la Tabla II.1.2. 

 

 

 

II.1.3.3. Alperujo 
 

El alperujo es un residuo orgánico sólido procedente de la extracción de aceite de oliva 

por el sistema de centrifugación en 2 fases.  Estos sistemas evitan la producción de 

alpechines, generando únicamente un subproducto denominado alperujo de 2 fases 

(Barranco et al., 1997).  Este subproducto es utilizado como materia prima para la 
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extracción del aceite de orujo, tras lo cual se obtiene un nuevo subproducto 

denominado alperujo seco y extraído.  Este último alperujo es el que fue utilizado en el 

presente trabajo y provino de la Olivarera Provincial que se encuentra en Marchena 

(Sevilla).  Antes de ser utilizado fue pasado por el tamiz de 5 mm con objeto de retirar 

los huesos que existían o algún otro material de mayores dimensiones. 

 

Esta enmienda es de naturaleza lignocelulósica y recalcitrante a la biodegradación 

presentando un escaso contenido en nutrientes, una materia orgánica escasamente 

humificada y elevada presencia de sustancias fitotóxicas (grasas, compuestos 

fenólicos) (Nogales, 2000).  Algunas de sus características físico-químicas se indican 

en la Tabla II.1.2.  Al aplicar alperujo al suelo, hay que tener en cuenta que estamos 

trabajando con un producto con un alto porcentaje de carbono orgánico que modifica 

la dinámica del nitrógeno en el suelo (relación C/N 52, Tabla II.1.2), por lo que se 

recomienda que junto con la enmienda se aplique un fertilizante nitrogenado de 

manera que se favorezca la mineralización del residuo y se enriquezca al suelo en 

este nutriente (Ordóñez et al., 1999).  La dosis de aplicación en el campo varia de 20 

t/ha (Ordóñez et al., 1999) a 50 t/ha (Albarran et al., 2003). 
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II.2. METODOLOGÍA  EXPERIMENTAL  
 

 

II.2.1. ESTUDIOS DE ADSORCIÓN-DESORCIÓN 
 

II.2.1.1. Isotermas de adsorción 
 

La adsorción de los distintos plaguicidas en los suelos se llevó a cabo haciendo 

interaccionar por duplicado 5 y 2 g de suelo y 10 ml de disoluciones de metalaxil y 

triciclazol, respectivamente.  En el caso de triasulfurón se hicieron interaccionar 5 g de 

suelo con 5 ml de disolución.  Las concentraciones iniciales de los plaguicidas fueron 

5, 10, 20 50 y 100 µM para metalaxil y triciclazol.  En el caso del herbicida triasulfurón 

se utilizó también una concentración inicial más baja (2.5 µM) debido a su baja 

adsorción en suelos.  En todos los casos, CaCl2 0.01M fue usado como solvente, con 

el fin de mantener constante la fuerza iónica y de promover la floculación. 

 

Las suspensiones se agitaron a 22 ± 2 ºC  en tubos de centrífuga de polipropileno de 

50 ml de capacidad durante 24 horas.  Previamente, se había comprobado mediante la 

realización de una cinética de adsorción que 24 horas era tiempo suficiente para 

alcanzar el equilibrio.  Posteriormente, las suspensiones fueron centrifugadas a 12,000 

rpm, el sobrenadante retirado y filtrado con filtro de 0.22 µm y finalmente se determinó 

la concentración de equilibrio (Ce) por cromatografía líquida de alta resolución (HPLC) 

como se describirá más adelante.  Las diferencias entre Ci y Ce se asumieron debidas 

a procesos de adsorción.  Las isotermas de adsorción se obtuvieron representando las 

cantidades adsorbidas Cs frente a las concentraciones de equilibrio Ce para las 

distintas concentraciones iniciales.  
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II.2.1.2. Isotermas de desorción 
 

Las isotermas de desorción se obtuvieron por medio de desorciones sucesivas 

después de la adsorción utilizando el punto de mayor concentración inicial (100 µM) 

para cada plaguicida.  Tras la adsorción, la mitad del sobrenadante fue sustituido por 

la misma cantidad de una disolución de CaCl2 0.01 M. Las muestras se 

resuspendieron y se volvieron a agitar a 22 ± 2 ºC durante 24 h.  Este proceso se 

repitió 3 veces, determinándose la cantidad de plaguicida en el sobrenadante y, por 

diferencia, la cantidad de plaguicida adsorbido tras cada paso de desorción.  Las 

isotermas de desorción se obtuvieron representando gráficamente las concentraciones 

en el sobrenadante (Ce) frente a las cantidades adsorbidas en la desorción (Csd). 

 

 

 

II.2.1.3. Modelización de las isotermas de adsorción-desorción 
 

La cantidad de plaguicida adsorbido se obtuvo después de hacer interaccionar un 

volumen (V) de una determinada concentración de plaguicida (Ci), con una 

determinada cantidad (m) de suelo que se resume en la ecuación (10): 

 

m
VCCC ei

s
*)( −

=   (10) 

 

donde Ce es la concentración de plaguicida en equilibrio con el suelo y Cs es la 

cantidad adsorbida por unidad de masa del sólido. 

 

Para la descripción cuantitativa de los procesos de adsorción, las isotermas obtenidas 

experimentalmente fueron ajustadas a la ecuación logarítmica de Freundlich (11) 

donde, Cs es la cantidad de plaguicida adsorbido por kilogramo de suelo, Ce es la 

concentración de plaguicida en el equilibrio, Kf  expresa la cantidad de plaguicida 
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adsorbido cuando Ce es igual a la unidad, y nf  es el parámetro que indica la intensidad 

de la adsorción y representa la linearidad de la adsorción.  Las unidades de Kf 

dependen no sólo de las unidades en las que se expresen Cs y Ce sino también  del 

valor absoluto del parámetro nf.  En nuestro caso Cs se expresa en µmol/kg y Ce en 

µmol/l las unidades de Kf serían µmol1-nfkg-1lnf. Por ello, en general las unidades de los 

parámetros de Freundlich no aparecen en las tablas.  

 

)log()log()log( effs CnKC +=  (11) 

 

En los casos en los que la adsorción se evaluó para una sola concentración de 

equilibrio, se calculó el coeficiente de distribución, Kd, para dicha concentración.   

 

e

s
d C

CK =  (12) 

 

Los coeficientes de distribución normalizados al contenido en carbono orgánico se 

calcularon dividiendo los coeficientes de adsorción, Kf o Kd, entre el contenido en 

carbono orgánico de las muestras a través de la ecuación (13). 

 

100x
%OC

KKOC =   (13) 

 

 

Los coeficientes de histéresis (H) fueron  calculados según la ecuación (14),  

 

100x 
n
n

fdes

fads=H  (14) 
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donde nfads es la pendiente de la forma lineal de la isoterma de adsorción (ecuación 

11) y nfdes de la desorción. 

 

 

 

II.2.2. ESTUDIOS DE DISIPACIÓN EN SUELOS 
 

Se han realizado estudios de disipación de los plaguicidas estudiados con el fin de 

determinar la vida media, t1/2, de éstos en algunos de los suelos estudiados.  Los 

suelos seleccionados fueron dos suelos portugueses, uno procedente de las cercanías 

de Beja (B6) y el otro de Serpa (S2), y dos españoles (P2 y P7).  También se estudió 

el efecto de la adición de enmiendas orgánicas (FL, FS y A) en la disipación de los 

plaguicidas en los suelos pertinentes en el estudio.  En la Tabla II.2.1. se resumen los 

estudios de disipación hechos para cada uno de los plaguicidas. 

 

 
Tabla II.2.1. Suelos donde se hicieron estudios de disipación. 
 

Plaguicida Dosis de aplicación (kg/ha) Suelos originales Suelos 
enmendados 

Metalaxil 15  B6, S2, P2 y P7 P2, P7 y B7 

Triasulfurón 0.25 (10X) B6, S2, P2 y P7 P2 y P7 

Triciclazol 5 B6, S2, P2 y P7 P2 

 

 

Para realizar la experiencia, se tomaron muestras de 500 g de suelo y se incubaron en 

recipientes de cristal durante 35 días a una temperatura de 22 ºC en la oscuridad y 

con un contenido de humedad  del 40% de la capacidad máxima de retención de agua 

del suelo. 
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II.2.2.1. Cálculo de la capacidad máxima de retención de agua del suelo 
 

Para calcular la capacidad máxima de retención de agua del suelo original y de los 

suelos enmendados se pesaron 30 g de suelo y se depositaron sobre un embudo de 

cristal provisto de papel de filtro saturado con agua destilada.  Dicho embudo se 

colocó sobre un matraz Erlenmeyer y el conjunto matraz-embudo filtro saturado y 

suelo se pesó previamente.  A continuación, se saturaron las muestras de suelo 

aplicando agua destilada y se dejaron drenar libremente 24 horas.  Pasado este 

tiempo, se pesó de nuevo el conjunto, resultando la diferencia de peso la cantidad de 

agua que la muestra de 30 g es capaz de retener (100 %).  A continuación, hallamos el 

40 % correspondiente a los 500 g de suelo utilizado para la incubación, obteniendo así 

la cantidad de agua que tenemos que aplicar para tener un contenido de humedad del 

40% de la capacidad máxima de retención de agua.  La humedad se mantuvo 

constante durante el estudio de disipación mediante la adición periódica de agua. 

 

 

 

II.2.2.2. Adición de plaguicidas en suelos 
 

La cantidad de metalaxil añadida al suelo en los estudios de disipación fue de 15 

mg/kg, lo cual es equivalente a una dosis de metalaxil de 15 kg/ha, dentro del rango 

normal de aplicación de este fungicida.  También para el caso de triciclazol la dosis de 

aplicación se encuentra dentro del rango normal de aplicación y fue de 5 kg/ha. 

 

Para el triasulfurón, se utilizó una cantidad de herbicida 10 veces más alta que la dosis 

de aplicación recomendada (0.025kg/ha) para el estudio con los suelos originales y 

suelos enmendados.  Esta opción fue tomada debido a la dificultad del análisis del 

herbicida por HPLC con detector de ultra violeta (UV) a concentraciones tan bajas 

como la dosis de campo. 
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II.2.2.3. Toma de muestras y extracción de plaguicidas en las muestras de 
suelo 
 

Se tomaron muestras de 20 g por duplicado los días 0, 3, 7, 14, 21, 28 y 35 tras la 

aplicación del plaguicida.  Estas muestras fueron congeladas en el momento de 

tomarlas para evitar la degradación de los plaguicidas hasta el momento del análisis. 

 

 
Tabla II.2.2. Resumen de las condiciones utilizadas en la extracción de 
plaguicidas de los suelos y porcentajes de recuperación obtenidos. 
 

Plaguicida Extractante % Recuperación 

Metalaxil metanol >89 

Triasulfurón tampón fosfato pH2 – acetonitrilo (60:40) >90 

Triciclazol metanol >85 

 

 

Para el análisis, se descongelaron las muestras y se tomaron, de cada una, 10 g de 

suelo para  la extracción de plaguicida y 3 muestras de 1 g de suelo para la 

determinación de la humedad.  Las muestras se extrajeron añadiendo a cada 10 g de 

suelo 20 ml de extractante como se muestra en la Tabla II.2.2.  Posteriormente, se 

agitaron las suspensiones durante 24 horas y se centrifugaron durante 10 minutos a 

12000 rpm.  El sobrenadante se filtró y se analizó por HPLC para conocer la 

concentración de los plaguicidas en las muestras.  

 

 

 

 

 



 

 

106

II.2.2.4. Cálculo de la vida media de los plaguicidas 
 

Se define como vida media, t1/2, de un plaguicida al tiempo que tarda una 

concentración inicial de plaguicida en pasar a la mitad de dicha concentración.  Para 

calcular la vida media se ajustaron los valores de plaguicida medidos a lo largo del 

tiempo, a la forma lineal de una cinética de primer orden, representada en la ecuación 

15. 

 

KtCC −= 0loglog  (15) 

 

Donde C es la concentración de plaguicida medida en el tiempo t, C0 la concentración 

de plaguicida en el tiempo cero y K la constante de disipación. La vida media, en este 

caso, se obtiene según la ecuación 16.  

 

K
t 2ln

2
1 =  (16) 

 

 

 

II.2.3. ESTUDIOS DE MOVILIDAD 
 

Para el estudio de la movilidad de plaguicidas en el suelo, se utilizó la técnica de 

lavado del plaguicida a través de columnas de suelo empaquetadas a mano en 

condiciones de flujo saturado/insaturado.  El uso de columnas de suelo ofrece la 

facilidad de controlar varios parámetros de importancia: cantidad de agua aplicada, 

recogida y medida del agua de drenaje, temperatura, etc. (Weber et al., 1980).  

 

Se realizaron estudios de movilidad de plaguicidas en suelos originales y enmendados 

con columnas de metacrilato lavadas con CaCl2 0.01 M  y estudios de la influencia de 

la materia orgánica soluble en la lixiviación de plaguicidas con columnas de vidrio. 
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II.2.3.1. Diseño experimental de las columnas de suelo 
 

Para el estudio de la movilidad en suelos naturales y suelos enmendados se utilizaron 

columnas de metacrilato de 30 cm de longitud y 5 cm de diámetro interno.  Cada 

columna está formada por 6 anillos de metacrilato de 5 cm de alto por 5 cm de 

diámetro.  Estos anillos se unen por medio de silicona.  El sobrante interno de silicona 

evita el flujo preferencial del agua por las paredes de las columnas.  En la parte inferior 

de cada columna se coloca un tamiz de 1 mm y un embudo Büchner, facilitando así la 

recogida de lixiviados en un matraz Erlenmeyer o en bote de plástico.  Todos los 

ensayos fueron realizados por duplicado.  La Fig. II.2.1 se muestra la foto de las 

columnas utilizadas en los estudios de lixiviación con suelos originales y enmendados.  

 

Una vez construidas las columnas, en el anillo inferior se coloca una capa de lana de 

vidrio y se completa con arena de mar gruesa lavada, cuya función es retener las 

posibles partículas de suelo que pudieran ser arrastradas con los lixiviados.  Los 

cuatro anillos centrales se rellenan con el suelo utilizado para el estudio.  En el anillo 

superior se coloca arena de mar gruesa lavada para disminuir la evaporación de la 

solución aplicada diariamente, y permitir que ésta se distribuya de forma homogénea.  

Una vez preparadas, las columnas se colocaron verticalmente en un lugar oscuro 

donde no había apenas variaciones de humedad ni de temperatura. 

 

Los estudios del efecto de la MOS en la lixiviación de plaguicidas se realizaron con 

metalaxil y triciclazol.  En este caso se utilizaron columnas de vidrio de 30 cm de 

longitud y 3.1 cm de diámetro interno.  La Fig. II.2.2 muestra la foto de las columnas de 

vidrio utilizadas en los estudios del efecto de la MOS en la lixiviación de plaguicidas en 

suelos. 
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Figura II.2.1. Fotografía de las columnas empaquetadas de suelo de 
metacrilato durante el estudio de la movilidad de plaguicidas en suelos 
naturales. 

 

 

 
Figura II.2.2. Fotografía de las columnas de suelo empaquetadas a mano de 
vidrio, utilizadas para los estudios de la influencia de la MOS de FS, FL y A en 
la lixiviación de plaguicidas. 
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II.2.3.2. Aplicación de plaguicidas y lavado de las columnas 
 

Antes de la aplicación de los plaguicidas, las columnas de metacrilato fueron 

saturadas con 250 ml  y las de vidrio con 70 ml de CaCl2 0.01 M.  Transcurridas 24 

horas de libre drenaje, se recogió el volumen lixiviado y se calculó el volumen de poro 

de cada columna por diferencia entre el volumen CaCl2 0.01 M aplicado y el volumen 

recogido en los lixiviados. 

 

Tras la saturación de las columnas, se añadió el plaguicida por la parte superior 

disuelto en metanol, el cual se dejó evaporar.  Las dosis de metalaxil y de triciclazol 

aplicadas a cada columna fueron idénticas a las utilizadas en los estudios de 

disipación, 15 y 5 kg/ha, respectivamente.  Para triasulfurón, la dosis fue de 10 veces 

la dosis recomendada (0.25 kg/ha).  

 

Veinticuatro horas después de la aplicación del plaguicida se procede al lavado de las 

columnas de metacrilato con CaCl2 0.01 M, aplicándose diariamente 50 ml hasta el 

final de la experiencia, es decir hasta que las cantidades detectadas en los lixiviados 

fueron muy pequeñas.  Para las columnas de vidrio se procedió al lavado de las 

columnas con CaCl2 0.01 M, extracto de MOS de FS, de FL y de A (preparados como 

se indica en la sección III.2.5), añadiendo 15 ml diarios de la disolución 

correspondiente.  Los lixiviados de las columnas fueron recogidos diariamente, 

filtrados y refrigerados a 4 ºC hasta el momento de ser analizados por HPLC.  

Mediante la representación de las concentraciones diarias del plaguicida en el 

percolado frente al volumen de poro aplicado, se obtuvieron las curvas de elución 

relativas, y de la representación del porcentaje de plaguicida recuperado acumulado 

frente al volumen de poro aplicado, las curvas de elución acumulativas.  Todos los 

ensayos fueron realizados en duplicado. 
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II.2.3.3. Extracción de plaguicidas de las columnas de suelo 
 

Una vez terminado los experimentos de lixiviación, las columnas de metacrilato fueron  

desmontadas y el suelo de cada anillo fue congelado y posteriormente liofilizado para 

la extracción de plaguicida.   

 

Para analizar el contenido de plaguicida en el suelo de las columnas de vidrio, 24 

horas después de terminar el lavado se sacó el suelo de la columna con la ayuda de 

nitrógeno presurizado.  La columna se subdividió en 4 secciones de 5 cm que se 

congelaron hasta el momento de proceder a la extracción, realizada como se ha 

indicado en la sección II.2.2.3. 

 

 

 

II.2.4. MÉTODO DE ANÁLISIS DE PLAGUICIDAS 
 

El análisis de los plaguicidas estudiados se realizó utilizando la técnica de 

cromatografía líquida de alta resolución (HPLC).  El equipo está constituido por: 

controlador del sistema (Waters 600E System Controller), detector de radiaciones 

ultravioletas emitidas por una lámpara de deuterio (Waters 998 Photodiote Array 

Detector) y un inyector automático de muestras (Waters 717 Autosampler). 

 

La fase estacionaria utilizada fue la columna Nova Pack C18 de 150 mm de longitud y 

3.9 mm de diámetro interno de Waters. Para todos plaguicidas la temperatura del 

horno fue de 35 ºC y el volumen de inyección de 25 µl con un flujo de 1 ml/min.  En la 

Tabla II.2.3 vienen indicadas las condiciones de trabajo para los estudios en suelos 

naturales.   

 

En los estudios con suelos enmendados, o con la materia orgánica soluble de las 

enmiendas se observaron, con los métodos de análisis arriba mencionados, algunos 

picos de la materia orgánica soluble que salían a tiempos de retención muy próximos a 
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los de los picos de los plaguicidas estudiados. Por eso fue necesario diseñar nuevos 

métodos para analizar cada plaguicida cuando se usaron enmiendas orgánicas.  En la 

Tabla II.2.4. se indican las nuevas condiciones de trabajo para los suelos 

enmendados.  

 

 
Tabla II.2.3. Resumen de condiciones de análisis de plaguicidas por HPLC en suelos sin 
enmendar.  El flujo en todos los casos fue de 1ml/min. 
 

Plaguicida Eluyente 
 (%) 

λ Detección 
 (nm) 

Tiempo Retención 
 (min.) 

Metalaxil metanol - agua (50:50) 230 6.9 

Triasulfurón tampón fosfato pH2 – acetonitrilo (60:40) 230 3.5 

Triciclazol acetonitrilo - agua (20:80) 230 5.6 

 

 
Tabla II.2.4. Resumen de condiciones de análisis de plaguicidas por HPLC en suelos 
enmendados. El flujo en todos los casos fue de 1 ml/min. 
 

Plaguicida Método λ Detección 
 (nm) 

Tiempo Retención 
 (min.) 

Metalaxil 
(isocrático) 

acetonitrilo - agua (60:40) 230 4.1 

Triasulfurón 
(isocrático) 

tampón fosfato pH2 – acetonitrilo (80:20) 230 31.6 

Triciclazol 
(gradiente) 

tiempo         flujo      acetonitrilo - agua 
(min.)      (ml/min)      (%)             (%) 

    --          1               79            21 

   2.0         1              80            20 

   3.0         1              90            10 

230 5.1 
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II.2.5. CARACTERIZACIÓN DE MATERIA ORGÁNICA SOLUBLE DE SUELOS Y 
ENMIENDAS ORGÁNICAS 

 

Se seleccionaron cuatro suelos de los estudiados, P2, P7, P10 y B7 para caracterizar 

la MOS de los suelos originales y enmendados. Asimismo, se ha estudiado la MOS de 

las enmiendas orgánicas utilizadas (fertiormont sólido, fertiormont líquido y alperujo).  

 

La MOS fue obtenida haciendo interaccionar, en la proporción 1:2 del suelo con una 

disolución de CaCl2 0.1M ya que el uso de disoluciones de extracción con baja 

concentración en iones bivalentes, minimiza la dispersión de arcillas e imita de alguna 

forma la fuerza iónica del agua de los poros del suelo (Zsolnay, 1996).  Para los suelos 

enmendados, se usó la misma proporción que para la extracción de los suelos 

originales (1:2).  Para la extracción de la MOS de las enmiendas se optó por usar la 

proporción de 1:20, porque una vez enmendados los suelos, es ésta la proporción que 

presenta la enmienda añadida (los suelos fueron enmendados en 10% p/p).  

 

Las suspensiones se agitaron durante 15 min. a temperatura ambiente, se 

centrifugaron a 4000 rpm durante 15 min. y finalmente se filtraron con filtro de 

policarbonato de 0.4 µm de poro. Los extractos de enmiendas y suelos enmendados 

fueron diluidos para evitar la precipitación de la materia orgánica y las muestras se 

guardaron en la cámara fría. 

 

 

 

II.2.5.1. Determinación de concentración de carbono orgánico soluble en los 
extractos 
 

El contenido de carbono presente en los extractos (COS) fue determinado a través del 

análisis de los extractos de suelos y enmiendas acidificados en el medidor de Carbono 

Total, Shimadzu 5050 Total Carbon Analyser.  Esta técnica consiste en la oxidación 
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catalítica de la materia orgánica a alta temperatura y detección de CO2 por infrarrojo.  

Las muestras fueron acidificadas a pH 2 a través de la adición de 1 µl de HCl 2N por 1 

ml de muestra y posteriormente desgasificadas con nitrógeno para evitar interferencia 

con los carbonatos y asegurar que la determinación de carbono disuelto corresponde 

al carbono orgánico.  Junto con las muestras, fueron colocados patrones de baja 

concentración (0, 5 y 10 mg/l) y de alta concentración (10, 25 y 100 mg/l) preparados a 

partir de una disolución madre de glucosa.  Así, con los dos resultados se hicieron 

curvas de calibrado para bajas y altas concentraciones, respectivamente, y se aplicó la 

ecuación resultante adecuada para cada muestra.  

 

Paralelamente, se determinó el contenido de agua intersticial de las muestras.  Para 

eso, se colocaron 5 g de cada muestra en una estufa a 100 ºC hasta obtener el peso 

constante.  Se pesaron las mismas antes y después de estar en la estufa.  El valor 

obtenido por esta diferencia se utilizó en el cálculo de carbono orgánico extraíble por 

masa de muestra (WEOC) y la absortividad en ultra violeta. 

 

 

II.2.5.2. Estudios de espectroscopía de fluorescencia 
 

La MOS de suelos y enmiendas se ha estudiado por espectroscopía de fluorescencia.  

Se midió la absorbancia a 254 nm y 280 nm de los extractos de los suelos y 

enmiendas en cubetas de cuarzo de 1 cm en el espectrofotómetro, Cary 50 Bio UV-

Visible Spectrophotometer de Varian.  Las muestras que presentaron valores de 

absorbancia superiores a 0.1 fueron diluidas de forma que el valor final de absorbancia 

fuera menor o igual a 0.1, de este modo se evitan las interferencias debidas a la alta 

concentración de solutos en las mediciones de fluorescencia de emisión.  

Posteriormente, se excitó la muestra a la longitud de onda de 254 nm y se obtuvo el 

espectro de emisión de fluorescencia, en el espectrofotómetro de fluorescencia Cary 

Eclipse Fluorescence Spectrophotometer de Varian, entre 300 y 480 nm, ya que para 

valores inferiores a 300 y superiores a 480 se observa el fenómeno de dispersión 
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(Zsolnay et al., 1994).  Seguidamente, se acidificaron las muestras a pH 2, añadiendo 

a cada tubo 30 µl de HCl 2N, se agitaron en un vórtex y se volvió a medir la 

absorbancia y fluorescencia a la misma longitud de onda.  Los valores de 

fluorescencia de emisión fueron corregidos multiplicando por el factor eA, donde A es 

la absorbancia en cm-1 medida a la longitud de onda de excitación. 

 

 

 

II.2.5.2.1. Cálculo de aromaticidad 
 

La aromaticidad o absortividad fue calculada dividiendo la absorbancia (Abs) de la 

muestra a 254 nm entre la WEOC mencionado en el punto anterior. Los valores 

presentados en el presente trabajo fueron obtenidos a pH 2, salvo mención de lo 

contrario. 

 

 

II.2.5.2.2. Calculo de índice de humificación (HIX) 
 

Los valores del índice de humificación (HIX) fueron obtenidos a través de la ecuación 

(17) de acuerdo con Zsolnay et al. (1999) y Cox et al. (2000), en que el numerador y el 

denominador corresponden a la intensidad de fluorescencia obtenida en el rango de 

alta y baja longitud de onda, respectivamente. 

 

∑

∑

=

== 345

300

480

435

Wl
Wl

Wl
Wl

I

I
HIX   (17) 
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II.2.5.3. Estudios de espectroscopía de FT-IR 
 

Para la realización de los espectros de IR se utilizó un espectrómetro de infrarrojo con 

Transformada de Fourier Nicolet 5PC.  Las muestras se liofilizaron y se pusieron en 

pastillas de KBr (1 mg de muestra y 99 mg KBr) y las medidas espectrofotométricas de 

las muestras se realizaron a temperatura ambiente tras calentarlas a 100 ºC durante 

24 horas para eliminar el agua. 

 

 

 

II.2.5.4. Estudio de la adsorción de la MOS de enmiendas a suelos 
 

Para estudiar las interacciones específicas de la MOS de las enmiendas usadas, se 

prepararon los extractos de enmiendas como se ha indicado anteriormente (sección 

II.2.5) y éstas se pusieron a interaccionar con el suelo.  Se dejó agitar durante la noche 

5 g de suelo con 10 ml de extracto de la enmienda correspondiente.  Después de 

centrifugar a 4000 rpm se filtraron y se recogió el sobrenadante donde se 

determinaron i) la absorbancia, ii) el espectro de fluorescencia y iii) el contenido en 

materia orgánica soluble (COS).  Todos los ensayos fueron realizados por triplicado. 

 

Las isotermas de adsorción se obtuvieron haciendo interaccionar 10 ml de 

disoluciones de extracto, diluciones de 1:2, 1:5 y 1:10 en CaCl2 0.01M del extracto 

1:20, de cada una de las enmiendas o residuo orgánico con 5 g de suelo.  Se dejaron 

a agitar durante 24h a temperatura ambiente y se midió la absorbancia a 254 nm antes 

y después de la adsorción.  Los experimentos fueron realizados por duplicado. 
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II.2.6. ESTUDIOS DE POROSIDAD DE LOS SUELOS 
 

Este estudio se realizó para los suelos P2 y P7, enmendados con los residuos 

orgánicos y sin enmendar, procedentes de las columnas de suelo de los estudios de 

movilidad.  La técnica utilizada para estudiar la porosidad fue la de la porosimetría de 

mercurio, la cual permite evaluar los poros del rango superior de los mesoporos 

(1<rp<25 nm) y de macroporos (rp>25 nm) (Gregg y Sing, 1982) de un sólido, para los 

que los métodos de adsorción de gases dejan de ser útiles. 

 

La penetración del mercurio en los poros de un sólido ocurre a una presión que es 

inversamente proporcional al tamaño de los mismos.  La ecuación de Washburn 

(1921) relaciona la presión aplicada con el tamaño de los poros en el que penetra el 

mercurio 

 

p
rp

θγ cos2
−=   (18) 

 

Donde: p es la presión que hay que aplicar para que se llenen de mercurio los poros 

con radio igual o superior a rp ; γ  es la tensión superficial del mercurio y θ su ángulo de 

contacto con el sólido.  La información obtenida de una experiencia de intrusión de 

mercurio es el volumen de Hg que penetra en la muestra en función de la presión 

aplicada.  Utilizando la ecuación de Washburn (18), es posible obtener el volumen de 

mercurio acumulado en función del radio de poro y a partir de éste se obtiene la 

distribución de tamaños de poro del sólido estudiado. 

 

Las muestras obtenidas se introducen en la estufa a 90º C durante 1 semana.  

Transcurrido ese tiempo, las muestras pasan al porosímetro donde se desgasifican, in 

situ, durante 30 min. antes de cada experiencia. 
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Las curvas de intrusión de mercurio se obtuvieron en un porosímetro de mercurio 

Porosimeter 2000 acoplado a una unidad Macropore Unit 120 de Carlo Erba (Fisons 

Instruments).  Las gráficas de distribución de tamaños de poro se obtuvieron a partir 

de la curva de intrusión por aplicación de la ecuación 18 asumiendo un valor de γ=0.48 

N/m  para  la  tensión  superficial del Hg y un valor de  θ =141.3º para  su  ángulo  de  

contacto con los sólidos. 
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III.1. ESTUDIO DEL COMPORTAMIENTO DE PLAGUICIDAS EN 
SUELOS ORIGINALES (SIN ENMENDAR) 
 

 

III.1.1. METALAXIL 
 

III.1.1.1. Adsorción-Desorción 
 

III.1.1.1.1. Isotermas de adsorción y cálculo de coeficientes de adsorción 
 

Después de interaccionar los suelos con las distintas concentraciones iniciales (Ci) de 

metalaxil, se determinaron las concentraciones de equilibrio (Ce) por HPLC.  La Figura 

III.1.1 muestra el espectro de metalaxil, donde se observa que la longitud de onda 

seleccionada para la detección (230 nm) de este fungicida se encuentra en al rango 

donde metalaxil posee una alta absorbancia.  La Fig. III.1.2  muestra el cromatograma 

de un patrón de 10 µM de metalaxil.  Como se puede ver, el tiempo de retención de 

este fungicida es de 6.9 min. usando en la fase móvil partes iguales de metanol y 

agua. 

 

En la Fig. III.1.3 se muestran las isotermas de adsorción de metalaxil obtenidas 

representando gráficamente las cantidades de metalaxil adsorbidas (Cs) frente a las 

distintas Ce, y en la Tabla III.1.1 los parámetros de adsorción, Kfa y nfa, obtenidos tras 

ajustar las isotermas a la ecuación de Freundlich, así como los coeficientes del ajuste 

en cada caso y las cantidades adsorbidas a la concentración de equilibrio Ce=20 µM 

(Cs20). 
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Figura III.1.1. Espectro de absorbancia de metalaxil en CaCl2 0.01M. 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.1.2. Cromatograma de metalaxil con fase móvil metanol y agua 
(50:50) y columna C18 (sección II.2.4). 
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Figura III.1.3. Isotermas de adsorción de metalaxil para las muestras de suelo estudiadas. 

 

 

Las isotermas de adsorción de metalaxil son del tipo C (nfa ≅1) para los suelos B6, B9, 

S1, S2, S3, P1, P7 y P10, del tipo L para S4 y del tipo S (nfa>1) para los restantes 

suelos (Giles et al., 1960).  Una isoterma tipo C indica que la adsorción se da a través 

de la partición del fungicida entre la fase sólida y la fase líquida; una isoterma tipo L 

indica un decrecimiento de los sitios de adsorción mientras la concentración aumenta; 

y el tipo S, sugiere una interacción especifica moderada entre las moléculas de 

metalaxil y el suelo así como una competencia entre las moléculas de metalaxil en 

disolución, las moléculas de agua y las moléculas de metalaxil adsorbidas a los sitios 

específicos de adsorción.  Las distintas formas de las isotermas indican que no existe 

un único mecanismo de interacción metalaxil-suelo, debido a la naturaleza 

heterogénea de las superficies de los suelos. 

 

Los coeficientes de adsorción Kfa y nfa variaron entre 0.26 (P2) y 5.70 (P10) y 0.830 

(S4) a 1.26 (B1), respectivamente.  Los valores de Kfa indican que metalaxil se 

adsorbe en cantidades moderadas cuando es comparado con otros pesticidas estudia- 
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Tabla III.1.1. Coeficientes de adsorción (Kfa y nfa) de metalaxil obtenidos a partir de la 
ecuación de Freundlich y coeficiente de determinación del ajuste. Cantidades 
adsorbidas (µmol/kg) para la Ce de 20 µM Cs(20). 
 

Suelo Kfa nfa r2 Cs(20) 

B1   0.54 (0.36 - 0.79)∗   1.26 ± 0.14∗∗ 0.966 23 

B2 0.70 (0.57 - 0.85) 1.16 ± 0.07 0.988 22 

B3 0.62 (0.53 - 0.74) 1.19 ± 0.06 0.993 22 

B4 0.78 (0.67 - 0.91) 1.13 ± 0.05 0.993 23 

B5 0.61 (0.46 - 0.81) 1.19 ± 0.10 0.979 22 

B6 1.46 (1.26 - 1.68) 0.87 ± 0.05 0.990 20 

B7 0.67 (0.56 - 0.81) 1.24 ± 0.06 0.992 27 

B8 0.55 (0.35 - 0.86) 1.19 ± 0.10 0.976 20 

B9 1.00 (0.75 – 1.33) 0.99 ± 0.09 0.971 19 

     

S1 1.59 (1.12 - 2.25) 0.91 ± 0.13 0.946 24 

S2 0.77 (0.67 – 0.89) 1.04 ± 0.05 0.994 17 

S3 1.06 (0.76 - 1.45) 0.98 ± 0.11 0.956 20 

S4 1.41 (1.38 - 1.94) 0.83 ± 0.11 0.950 17 

     

AL 0.43 (0.36 - 0.50) 1.13 ± 0.05 0.993 13 

P1 1.20 (0.83 - 1.73) 0.89 ± 0.13 0.942 17 

P2 0.26 (0.22 - 0.32) 1.25 ± 0.15 0.993 11 

P7 1.46 (1.20 - 1.78) 1.04 ± 0.07 0.985 32 

P10 5.70 (6.13 - 5.30) 1.06 ± 0.04 0.996 138 

* - número en paréntesis es el rango de variación del valor medio de Kfa. 
** - valor medio de nfa ± desviación estándar. 
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dos en nuestro laboratorio en condiciones experimentales semejantes y suelos con 

similares características (Hermosín y Cornejo, 1991; Roldán et al., 1993; Cox et al., 

1995a; Cox et al., 1996b).  Excepto para el suelo P10, los valores de Kfa obtenidos son 

similares a los reportados por Andrades et al. (2000 y 2001) en suelos de viñedos de 

bajo contenido en materia orgánica, y algo más bajos que los obtenidos por Sharma y 

Awasthi (1997) en dos suelos arcillosos y por Monkiedje y Spiteller (2002) en suelos 

franco arcilloso arenoso y franco arenoso.  Solamente el suelo P10 mostró una 

capacidad de adsorción muy elevada para metalaxil.  El suelo P10 es un suelo de las 

marismas del Guadalquivir, afectado por una elevada concentración de sales, lo cual 

origina una alteración en la superficie de los minerales de la arcilla (Amudson et al., 

1985; Arambarri et al., 1987), y en consecuencia posee una alta superficie y capacidad 

de adsorción para compuestos orgánicos polares (Roldán et al., 1993; Cox et al, 1997; 

Fernandes et al., 2003), lo cual explica esta alta adsorción de metalaxil en 

comparación con el resto de los suelos estudiados. 

 

 

 

III.1.1.1.2. Correlaciones de la adsorción con las propiedades del suelo 
 

Para ver cómo influyen las propiedades del suelo en la capacidad de adsorción a la 

concentración de equilibrio 1 µM (Kfa) y a la concentración de equilibrio 20 µM [Cs(20)] 

se realizaron regresiones lineales simples.  Los coeficientes de regresión obtenidos se 

presentan en la Tabla III.1.2 y en las Figuras III.1.4, III.1.5, III.1.6 y III.1.7 las 

representaciones gráficas de las rectas de regresión.  Cuando se consideran todos los 

suelos, se observa una correlación significativa del Kfa con el contenido de arcilla, no 

observándose correlación significativa con la materia orgánica (Tabla III.1.2).  Cuando 

el suelo P10, de muy elevada capacidad de adsorción y alto contenido en arcilla, es 

excluido,  además de con el contenido en arcilla, se observa una correlación muy 

significativa con el contenido en materia orgánica del suelo.  No se encontró 

correlación significativa con el tipo de arcilla  en ningún caso.  La correlación entre 

adsorción y el contenido en materia orgánica fue observada por Andrades et al. 
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(2001), mientras que Sukop y Cogger (1992) y Sharma y Awasthi (1997), en un 

estudio realizado en doce suelos con una media de materia orgánica de 1.2 % 

observaron que metalaxil se adsorbe preferentemente a la fracción mineral del suelo.  

También Andrades et al. (2001) observaron la misma contribución de la arcilla en la 

adsorción de metalaxil cuando se consideraban suelos con bajo contenido en materia 

orgánica, como es el caso de la mayoría de los suelos portugueses y españoles 

considerados en este estudio. 
 

 

Tabla III.1.2. Coeficientes de correlación simple (r) entre la capacidad de adsorción de 
metalaxil Kfa y Cs(20) y propiedades seleccionadas de los suelos y coeficientes de 
correlación entre éstas y Kfa y Cs(20) excluyendo el suelo P10 (Kfa* y Cs(20)*).  
 

Propiedad del suelo  Kfa Kfa* Cs(20) Cs(20)* 

pH  0.362   0.025   0.353 -0.108 

Materia Orgánica (%)  0.025         0.771++++ -0.191 0.248 

Arcilla (%)       0.671+++       0.637+++      0.554++   0.290 

Ilita (%)  0.374 -0.109  0.371 -0.355 

Montmorillonita (%) -0.321   0.182 -0.344   0.319 

Caolinita (%)  0.142 -0.205  0.195 -0.134 

+ - 0.05<P<0.1; ++ - 0.01<P<0.05; +++ - 0.001<P<0.01; ++++ - P<0.001. 
 

 

A concentración más alta (20 µM), la única correlación significativa observada fue con 

la arcilla y  considerando todos los suelos (n=18), no observándose correlación con la 

materia orgánica.  Estos resultados indican que las moléculas de metalaxil tienen 

preferencia por la materia orgánica cuando la superficie disponible para la adsorción 

es elevada.  No obstante, cuando la superficie disponible se ve reducida debido a la 

adsorción de moléculas de metalaxil, otros componentes del suelo como la arcilla 

determinan en mayor medida la adsorción de metalaxil.  La contribución de la arcilla  
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Figura III.1.4. Rectas de regresión entre Kfa de metalaxil en suelos y el contenido 
en materia orgánica, arcilla, ilita, montmorillonita, caolinita y pH de los suelos. 
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Figura III.1.5. Rectas de regresión entre Kfa de metalaxil en suelos y el 
contenido en materia orgánica, arcilla, ilita, montmorillonita, caolinita y pH de 
los suelos excluyendo el suelo P10. 
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Figura III.1.6. Rectas de regresión entre Cs(20) de metalaxil en suelos y el 
contenido en materia orgánica, arcilla, ilita, montmorillonita, caolinita y pH de 
los suelos. 
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Figura III.1.7. Rectas de regresión entre Cs(20) de metalaxil en suelos y el 
contenido en materia orgánica, arcilla, ilita, montmorillonita, caolinita y pH de los 
suelos excluyendo el suelo P10. 
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concentración de la disolución (Andrades et al., 2001).  Este aumento en la adsorción 

de metalaxil a montmorillonita al aumentar la concentración se ha atribuido a una 

menor competencia entre metalaxil y las moléculas de agua de hidratación de los 

cationes de cambio de la montmorillonita (Andrades et al., 2001) 

 

 
Tabla III.1.3. Propiedades fisico-químicas de las fracciones arcillas de los suelos P7 y 
P10 antes y después de tratamiento con peróxido de hidrogeno (H2O2) y coeficientes 
de distribución calculados a la concentración de equilibrio de 20 µM (Kd20) 
 

Arcilla del 
suelo pH C Orgánico 

(%) 
CCC 

(meq 100g-1) 
SBET 

(m2g-1) Kd20 

P7 6.9 1.44 70 120 9.9 ± 1.2 

P7+H2O2 6.3 0.21 53 130 9.5 ± 0.9 

P10 7.0 0.54 45 104 2.8 ± 0.8 

P10+ H2O2 6.9 0.12 27 138 57.5 ± 1.5 

 

 

Para confirmar la relativa contribución de las fracciones coloidales mineral y orgánica, 

se realizaron estudios de adsorción con la fracción coloidal (<2 µm) del suelo P7 

(suelo con mayor porcentaje de materia orgánica, Tabla II.1.1) y con la fracción 

coloidal de suelo P10 (suelo con mayor capacidad de adsorción y alto contenido en 

arcilla, Tabla III.1.1), antes y después del tratamiento con peróxido de hidrogeno para 

la eliminación de la materia orgánica.  La caracterización de la fracción coloidal 

(fracción arcilla) antes y después del tratamiento con peróxido de hidrogeno viene 

indicada en la Tabla III.1.3.  El tratamiento con peróxido de hidrogeno reduce el 

contenido de carbono orgánico de la arcilla, el pH y la capacidad de cambio catiónico 

(CCC), mientras que aumenta la superficie específica (SBET), especialmente en el caso 

del suelo P10 (Tabla III.1.3).  En la fracción arcilla del suelo P7, la adsorción de 

metalaxil, medida como coeficiente  de distribución a la concentración de 20 µM, no 

sufrió alteración significativa con el tratamiento con peróxido de hidrogeno, mientras 

que en la fracción arcilla del suelo P10 la adsorción después del tratamiento con 



 

 

132 

peróxido de hidrógeno fue 20 veces mayor a la de la fracción arcilla sin tratar (Tabla 

III.1.3).  El elevado aumento de SBET en la arcilla del suelo P10 después del 

tratamiento con peróxido de hidrógeno es probablemente la razón del aumento en la 

adsorción.  Interacciones entre los componentes minerales y orgánicos de la arcilla 

pueden disminuir la superficie disponible para la adsorción de plaguicidas (Pusino et 

al., 1992). La eliminación de la materia orgánica asociada a la superficie mineral de la 

fracción arcilla altamente alterada de este suelo, aumenta la superficie disponible para 

la adsorción de metalaxil.  Resultados similares fueron obtenidos para el herbicida 

metamitrona y tiazafluron en suspensiones de arcilla de suelos  (Cox et al., 1997).  

Estos resultados corroboran el papel importante que tienen las superficies minerales 

del suelo en la adsorción de metalaxil. 

 

 

 

III.1.1.3. Isotermas de desorción y cálculo de coeficientes de desorción 
 

Las isotermas de desorción para los suelos en estudio a partir de la concentración 

inicial del plaguicida de 100 µM, vienen representados en las Figuras III.1.8, III.1.9 y 

III.1.10 junto con las correspondientes isotermas de adsorción.  Con excepción del 

suelo S2, todas las isotermas de desorción, como se puede observar en estas figuras, 

mostraron histéresis, es decir, una mayor cantidad de metalaxil adsorbida en función 

de la concentración de equilibrio en comparación con las isotermas de adsorción.  

 

Las isotermas de desorción fueron ajustadas a la ecuación de Freundlich y los 

coeficientes de desorción Kfd y nfd vienen indicados en la Tabla III.1.4 junto con los 

coeficientes de determinación de la forma lineal de la ecuación de Freundlich (r2) y 

porcentaje de desorción (%D) después de tres ciclos de desorción sucesivos.  

También se ha calculado un coeficiente de histéresis (H) que se muestra en la tabla y 

que nos permite ver la irreversibilidad de la adsorción. 
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Figura III.1.8. Isotermas de adsorción-desorción de metalaxil en las 
muestras de suelo B1, B2, B3, B4, B5 y B6.  
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Figura III.1.9. Isotermas de adsorción-desorción de metalaxil en las 
muestras de suelo B7, B8, B9, S1, S2 y S3.  
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Figura III.1.10. Isotermas de adsorción-desorción de metalaxil en las 
muestras de suelo S4, P1, P2, P7, P10 y AL. 
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Tabla III.1.4. Coeficientes de desorción (Kfd y nfd) de metalaxil obtenidos a partir de la 
ecuación de Freundlich, coeficiente de determinación del ajuste, porcentaje de desorción 
(%D) y coeficiente de histéresis (H). 

 

Suelo Kfd nfd r2 %D H 

B1    5.69 (4.39 – 7.38)*     0.73 ± 0.08** 0.979 51 173 

B2 1.77 (1.28 – 2.46) 0.96 ± 0.09 0.982 64 121 

B3 2.50 (1.71 – 3.63) 0.86 ± 0.11 0.970 62 138 

B4 2.07 (1.55 – 2.75) 0.91± 0.08 0.984 63 125 

B5 3.56 (2.64 – 4.80) 0.78 ± 0.09 0.977 58 153 

B6 14.1 (10.8-18.5) 0.34 ± 0.08 0.910 42 254 

B7 1.42 (1.72 – 1.18) 1.06 ± 0.05 0.995 54 115 

B8 2.92 (2.29 – 3.72) 0.82 ± 0.07 0.986 49 146 

B9 2.34 (1.72 – 3.20) 0.82 ± 0.09 0.978 65 121 

      

S1 4.45 (3.39 – 5.83) 0.70 ± 0.07 0.976 57 129 

S2 0.38 (0.29 – 0.50) 1.21 ± 0.08 0.992 77 85 

S3 4.39 (1.64 – 3.30) 0.58 ± 0.09 0.951 59 170 

S4 2.99 (2.15 – 4.16) 0.68 ± 0.09 0.964 56 122 

      

AL 0.38 (0.34 – 0.42) 1.26 ± 0.03 0.999 76 90 

P1 2.32 (1.64 – 3.30) 0.76 ± 0.10 0.968 66 116 

P2 0.82 (0.66 – 1.02) 1.00 ± 0.11 0.993 73 125 

P7 2.62 (1.99 – 3.47) 0.91 ± 0.08 0.985 58 113 

P10 27.2 (30.9 -23.9 0.58 ± 0.05 0.988 24 185 

*- el valor entre paréntesis indica el rango de variación del valor medio Kfd. 
** - valor medio de nfd ± desviación estándar. 
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También las pendientes de las isotermas de desorción, representadas por el 

coeficiente nfd, fueron inferiores a las obtenidas de las isotermas de adsorción para 

todos los suelos, excepto el suelo S2 y el suelo AL.  Los valores de desorción 

obtenidos para estos suelos son en la mayoría de los casos similar al observado por 

Monkiedje y Spiteller (2002) para el suelo franco arcilloso arenoso.  Los suelos con 

mayor porcentaje de desorción, AL y S2, 76 y 77%, respectivamente, son los que 

menor valor de histéresis presentan, 90 y 85%, respectivamente.  Todos los demás 

suelos presentan un coeficiente de histéresis mayor que 100%, lo cual es indicativo de 

irreversibilidad de la adsorción. 

 

 

 

III.1.1.1.4. Correlaciones de la desorción con las propiedades del suelo 
 

Los coeficientes de correlación de las regresiones lineales entre las propiedades de 

los suelos y Kfd, porcentaje de desorción (%D) y coeficiente de histéresis (H), cuando 

se analizan todos los suelos y sin el suelo P10 se muestran en la Tabla III.1.5.  Como 

se puede ver, tan sólo hay correlación significativa pero muy baja, entre Kfd y el 

contenido en arcilla, porcentaje de desorción sin incluir el suelo P10 y contenido en 

montmorillonita y coeficiente de histéresis sin incluir el suelo P10 y el contenido en 

caolinita.  En cualquier caso, los resultados indican que son los componentes 

minerales del suelo los que parecen tener más relevancia en la capacidad de 

desorción del fungicida adsorbido. 

 

También hemos estudiado por medio de regresiones simples si existe alguna relación 

entre los coeficientes de adsorción Kfa y los porcentajes de desorción e histéresis.  En 

la Tabla III.1.6 se muestran estos coeficientes de correlación y en la Fig. III.1.11 las 

representaciones gráficas.  Se puede observar que cuando se consideran todos los 

suelos hay una correlación significativa muy alta (negativa) entre la capacidad de 

adsorción (Kfa) y el porcentaje desorción.  Esto indica que los suelos que retienen más 
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cantidad de metalaxil lo hacen más fuertemente que los suelos que adsorben una 

menor cantidad de metalaxil. 

 

 
Tabla III.1.5. Coeficientes de correlación simple (r) entre el coeficiente de desorción Kfd, 
porcentaje de desorción %D y coeficiente de histéresis H, con y sin el suelo P10 (*) para 
metalaxil y propiedades seleccionadas de los suelos. 
 

Propiedad del 
 suelo  Kfd Kfd* %D %D* H H* 

pH 0.247 -0.186 0.004 0.380 -0.032 -0.169 

Materia Orgánica (%)  -0.108 0.208 0.012 0.213 -0.083 0.000 

Arcilla (%) 0.468+ -0.033 -0.303 0.124 -0.062 -0.262 

Ilita (%)  0.267 -0.260 -0.045 0.388 -0.089 -0.289 

Montmorillonita (%)  -0.197 0.351 0.020 -0.443+ 0.183 0.382 

Caolinita (%)  0.009 -0.370 0.149 0.435 -0.357 -0.465+ 

+ - 0.05<P<0.1; ++ - 0.01<P<0.05; +++ - 0.001<P<0.01; ++++ - P<0.001. 
 

 
Tabla III.1.6. Coeficientes de correlación (r) entre Kfa y 
porcentaje de desorción (%D) e histéresis (H). 
 

Muestras %D H 

Todos suelos       -0.740++++ 0.376 

Sin suelo P10 -0.360 0.246 

+ - 0.05<P<0.1; ++ - 0.01<P<0.05; +++ - 0.001<P<0.01; ++++ - P<0.001. 
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Figura III.1.11. Rectas de regresión entre coeficiente de adsorción (Kfa) y los 
porcentajes de desorción (%D) y coeficientes de histéresis (H) de metalaxil 
cuando se analizan todos suelos y excluyendo el suelo P10 (Kfa*, %D*, H*). 

 

 

 

III.1.1.2. Disipación 
 

De las dieciocho muestras de suelo utilizadas en el estudio de adsorción se 

seleccionaron 4 suelos, dos de Portugal y dos de España para el estudio de la 

disipación y de la movilidad de los tres plaguicidas en estudio.  Para ello se tuvieron en 

cuenta las propiedades de los mismos (Tabla II.1.1) y su diferente comportamiento en 

la adsorción.  Los suelos de Portugal seleccionados fueron uno de la región de Beja, 

suelo B6 y el otro de Serpa, S2.  De España se seleccionaron los suelos P2 y P7. 
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La Figura III.1.12 muestra las curvas de disipación de metalaxil en los suelos 

seleccionados.  Las curvas de disipación de metalaxil se ajustaron a una cinética de  
 

 

 
Figura III.1.12. Representación gráfica de las curvas de disipación 
de metalaxil en los suelos B6, P, P7y S2. 

 

 
Tabla III.1.7. Tiempos de vida media del fungicida metalaxil (t1/2) calculados 
después del ajuste de la curva de disipación a una cinética de primer orden y 
algunas características de los suelos estudiados. 
 

Suelo t1/2 (d) r2 Kfa Cs20 %D 

B6   59 (56-62)* 0.987 1.46 20 42 

P2 48 (44-52) 0.975 0.26 11 73 

P7 76 (72-81) 0.984 1.46 32 58 

S2 52 (49-53) 0.991 0.77 17 77 

*- el valor entre paréntesis indica el rango de variación del valor medio de t1/2. 
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primer orden y a partir de éstas se calcularon los tiempos de vida media en cada 

suelo, que se muestran en la Tabla III.1.7 junto con los coeficientes de determinación 

obtenidos en el ajuste lineal de la ecuación de cinética de primer orden.  El valor medio 

de t1/2 en los suelos naturales es de 59 días, que está de acuerdo con estudios de 

laboratorio similares hechos por Droby y Coffey (1991), Sukul y Spiteller (2001) y con 

trabajos de campo realizados por Di et al. (1998), Davison y McKay (1999) y Almvik et 

al. (2003).  

 

Se puede observar que la disipación del fungicida aumenta en el siguiente orden: 

P7<<B6<S2≤P2.  Los procesos de adsorción protegen a los plaguicidas de la 

degradación, ya que los hace inaccesibles a los microorganismos del suelo, mientras 

que  por el contrario los procesos de desorción favorecen la biodegradación (Scow y 

Hutson, 1992). Como vimos en sección anterior, la arcilla y la MO contribuyen 

significativamente a la adsorción de metalaxil (III.1.1.1.2).   Los suelos  S2 y P2 son los 

que presentan una menor persistencia de metalaxil (Tabla III.1.7).  Estos suelos son 

también los de menor capacidad de adsorción (Tabla III.1.1) y mayor porcentaje de 

desorción de metalaxil (Tabla III.1.4).  Los suelos B6 y, especialmente el suelo P7, de 

mayor contenido en materia orgánica, presentan valores de vida media mayores.  Los 

valores de Kfa son similares (1.46), si bien P7 tiene una mayor capacidad de adsorción 

de metalaxil a altas concentraciones (Cs20=20 y 32 µmol/kg suelo para B6 y P7, 

respectivamente), lo cual justificaría su mayor persistencia.  El porcentaje de desorción 

de estos suelos es inferior al de los suelos S2 y P2.  Sin embargo, no existe una 

relación lineal entre t1/2 y adsorción o desorción.  Esto indica que, si bien la adsorción 

puede proteger el plaguicida de la degradación, otros factores o propiedades físicas, 

químicas y microbiológicas de los suelos afectan también la persistencia de metalaxil 

en suelos. 
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III.1.1.3. Movilidad 
 

Los estudios de movilidad de los plaguicidas fueron realizados con los mismos suelos 

seleccionados para el estudio de la disipación B6, S2, P2 y P7.  Se prepararon 

columnas de suelo empaquetadas manualmente como se indicó en capitulo II.2.3.1 

siendo las dosis de aplicación las mismas que para la disipación.  

 

La forma específica de la curva de elución depende de las propiedades físico-químicas 

del compuesto orgánico y del suelo, de la composición y estructura en la cual se 

mueve (Beck et al., 1993).  Dado que el estudio de la movilidad se ha realizado en 

columnas de suelo empaquetadas manualmente, el movimiento de los plaguicidas 

estará controlado fundamentalmente por las propiedades del mismo y las propiedades 

físico-químicas del suelo.  

 

Las curvas de elución relativa y acumulada de metalaxil en los cuatro suelos 

seleccionados, obtenidas lavando las columnas de suelo empaquetadas manualmente 

con CaCl2 0.01 M, se muestran en la Figura III.1.13.  En la Tabla III.1.8 están indicados 

los volúmenes de poros aplicados para que empiece  a detectarse metalaxil en los 

lixiviados (VPinicio), el correspondiente a la máxima concentración de metalaxil 

(VPmáx) y los volúmenes de poro para la lixiviación del 50% de metalaxil aplicado 

(VP(50%)), así como la cantidad total lixiviada para cada suelo. 

 

Como se puede observar por la Fig. III.1.13 (a), metalaxil empieza a detectarse en los 

lixiviados por orden creciente de volúmenes de poro (VP) en los suelos: 

B6<P2<S2<P7, con VP del máximo de concentración del fungicida (% del aplicado) 

para todos los suelos mayor que la unidad en el orden P2<S2<B6≤P7.  El hecho de 

que el máximo de la curva de elución esté a la derecha de la unidad indica una 

contribución de los fenómenos de adsorción del fungicida a los coloides del suelo  en 

la movilidad (Van Genutchen et al., 1990; Beck et al., 1993).  Esto se ve corroborado 

por la relación inversa entre VPmax y la capacidad de adsorción de los suelos como 

se observa también en la Tabla III.1.8.  En estudios de movilidad en suelos empaque- 
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Figura III.1.13. Curvas de elución relativa (a) y acumulada (b) de metalaxil en 
los suelos B6, P2, P7 y S2. 
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Tabla III.1.8. Cantidad de metalaxil lixiviado y volúmenes de poro para el inicio de la 
lixiviación (VPinicio), para el máximo de concentración (VPmax) y para el 50% 
lixiviado (VP(50%)). 
 

Suelo VP inicio VP max VP (50%) Total lixiviado Kfa 

B6 1.1 3.1 3.5 72.7 ± 2.4 1.46 

S2 1.5 2.8 3.6 76.3 ± 1.9 0.77 

P2 1.3 2.5 2.7 75.2 ± 1.1 0.26 

P7 1.9 3.2 4.1 77.0 ± 6.6 1.46 

 

 

tados, Sharma y Awasthi (1997) observaron una fuerte influencia de la capacidad de 

adsorción en la movilidad de metalaxil.  Sin embargo, aunque los suelos B6 y P7 

tengan la misma capacidad de adsorción de metalaxil, la curva de elución de metalaxil 

en el suelo P7 está más desplazada hacia la derecha, debido a que los VP inicio son 

muy diferentes: metalaxil empieza a detectarse en los lixiviados de B6 mucho antes 

que en los de P7.  Esto puede ser debido a la mayor proporción de arcilla y menor 

contenido en arena (Tabla II.1.1) que posee el suelo P7 frente al suelo B6, haciendo 

que el movimiento del agua, y por tanto de los solutos, sea más lento favoreciendo 

además la adsorción al aumentar el tiempo de contacto con el suelo.  Esto estaría de 

acuerdo con el menor volumen de poro del suelo B6 (176 ml) en comparación con el 

P7 (186 ml).  

 

Las curvas de elución de metalaxil en los suelos estudiados tienen una forma casi 

simétrica.  Tan sólo el suelo P7 tiene una cola de mayor duración, indicando que en 

este suelo predominan los procesos de difusión del fungicida a través de los poros 

menor tamaño y de adsorción-desorción (Beck et al., 1993; Cox et al., 1997b).  Esto 

también es consecuencia del alto contenido en arcilla del suelo P7. 

 

Cuando se representan de forma acumulativa los porcentajes de metalaxil 

recuperados en los lixiviados (curvas de elución acumulativas) se obtienen las curvas  
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mostradas en Fig. III.1.13 (b).  Se puede ver que la recuperación de metalaxil en los 

lixiviados de las columnas de suelo es alta, próxima a un 80% en todos los suelos 

estudiados, indicando la poca relevancia del proceso de degradación en la lixiviación 

en las condiciones experimentales utilizadas (columna de suelo) y durante esta 

experiencia.  El porcentaje de metalaxil lixiviado está muy próximo al porcentaje 

obtenido por Sharom y Edgington (1986) (83%).  Estos resultados confirman la gran 

movilidad de metalaxil en los suelos, como ponen de manifiesto los estudios de 

Kookana et al. (1995) y de Andrades et al. (2001).  

 

 

 

III.1.2. TRIASULFURÓN 
 

 

III.1.2.1. Estudios de adsorción-desorción 
 

III.1.2.1.1. Isotermas de adsorción y cálculo de coeficientes de adsorción 
 

En la Figura III.1.14 está representado el espectro UV-VIS de triasulfurón a pH 2 y en 

la Figura III.1.15 un cromatograma de un patrón de 100 µM.  En el espectro de 

absorbancia se observan dos picos, a 222.5 y a 286.4 nm, estando el de mayor 

intensidad próximo a los 230 nm, longitud de onda escogida para el análisis de 

triasulfurón.  El tiempo de retención de este herbicida es de 3.4 min. usando como fase 

móvil tampón fosfato a pH 2 y acetonitrilo (60:40, respectivamente) (Fig. III.1.15). 

 

En la Fig. III.1.16 están representadas las isotermas de adsorción de triasulfurón 

obtenidas para los suelos estudiados, después de hacer interaccionar las distintas 

concentraciones del herbicida con los suelos indicados durante 24 h a la temperatura 

de 22±2 ºC.  Debido a la baja adsorción de triasulfurón en los suelos B5, B6, B9, S1, 

S2, S3 y S4, no fue posible obtener las isotermas en el rango de concentraciones estu- 
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Figura III.1.14. Espectro de absorbancia de triasulfurón en CaCl2 0.01M a pH2. 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

Figura III.1.15. Cromatograma de triasulfurón, con fase móvil tampón fosfato (pH 
2) y acetonitrilo (60:40, respectivamente) y columna C18 (sección II.2.4). 



III. Discusión y Resultados. 147 

 

 

Figura III.1.16. Isotermas de adsorción de triasulfurón para las muestras de suelo en 
estudio. 

 

 

diados.  Las isotermas fueron ajustadas a la ecuación de Freundlich y los coeficientes, 

Kfa y nfa, así como el coeficiente de determinación y las cantidades adsorbidas a la 

concentración de equilibrio de 20 µM (Cs20) vienen indicadas en la Tabla III.1.9. 

 

Según la clasificación de Giles et al. (1960), las isotermas de adsorción de triasulfurón 

en los suelos B7, B8, S1, S2, AL, P1, P7 y P10 son del tipo L (nf<1), que representan 

una alta afinidad relativa entre el soluto y el adsorbente en la fase inicial de la curva.  

Mientras  los sitios específicos de adsorción van siendo ocupados, le es más difícil al 

soluto encontrar un lugar libre para adsorberse.  Es típica de los solutos ionizables, 

como el triasulfurón, y superficies de carga opuesta (Beck et al., 1993).  También se 

encuentran algunas del tipo S (B3 y B4) y del tipo C (B1, B2).  Blacklow y Pheloung 

(1991) al realizar la adsorción en un suelo franco arenoso ácido ajustaron la isoterma 
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de adsorción a la ecuación de Langmuir y obtuvieron un máximo de adsorción de 2.34 

µg/g de suelo, que corresponde a 5.8 µmol/kg de suelo para triasulfurón, lo que está 

dentro del rango obtenido en nuestros suelos. 

 
Tabla III.1.9. Coeficientes de adsorción (Kfa y nfa) de triasulfurón obtenidos a partir de la 
ecuación de Freundlich y coeficiente de determinación del ajuste. Cantidades adsorbidas 
para la Ce de 20 µM Cs(20). 
 

Suelo Kfa nfa r2 Cs(20) 

B1   0.073 (0.048 - 0.110)∗    1.03 ± 0.14** 0.930 1.6 

B2 0.142 (0.115 - 0.176) 0.98 ± 0.07 0.979 2.7 

B3 0.041 (0.006 - 0.268) 1.16 ± 0.57 0.577 1.3 

B4 0.033 (0.019 - 0.059) 1.33 ± 0.19 0.923 1.8 

B7 0.299 (0.262 - 0.342) 0.84 ± 0.05 0.988 3.7 

B8 0.955 (0.897 - 1.017) 0.92 ± 0.02 0.997 15.1 

     

S1 0.230 (0.160 - 0.331) 0.46 ± 0.15 0.749 0.9 

S2 0.320 (0.273 - 0.394) 0.33 ± 0.07 0.889 0.9 

     

AL 0.075 (0.110 – 0.051) 0.90 ± 0.13 0.920 1.1 

P1 0.151 (0.095 - 0.251) 0.77 ± 0.16 0.847 1.5 

P7 0.212 (0.191 - 0.235) 0.90 ± 0.04 0.994 3.2 

P10 0.274 (0.237 - 0.318) 0.87 ± 0.05 0.985 3.4 

* - número en paréntesis es el rango de variación del valor medio de Kfa. 
** - valor medio de nfa ± desviación estándar. 

 

 

Las isotermas de adsorción de triasulfurón muestran que su adsorción es muy baja en 

comparación con las isotermas obtenidas para metalaxil, variando la capacidad de 

adsorción (Kfa) de 0.033 a 0.955 y nfa de 0.33 a 1.33 (Tabla III.1.9).  Siendo 

triasulfurón un ácido débil, con pKa de 4.64 a 20 ºC (Tomlin, 2000), a pH 5.5 cerca de 
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95% de las moléculas en disolución está en la forma aniónica mientras que a pH 6.5 

cerca del 99% (Oppong y Sagar, 1992), lo que explica su baja adsorción a suelos que 

tienen coloides con carga negativa permanente (Sarmah et al., 1998).  En nuestros 

suelos, el pH varía desde 7.0 (B7) a 8.3 (P10) (Tabla II.1.1), por lo que en la disolución 

del suelo las moléculas de triasulfurón se encontrarán con carga negativa.  Sarmah et 

al. (2000) también encontraron una adsorción muy baja en un suelo franco arenoso 

con pH 9.4 y contenido de carbono de 0.71%.   Como se muestra en la Fig. III.1.16, el 

suelo arenoso B8 es el que adsorbe mayor cantidad de triasulfurón tanto a altas como 

a bajas concentraciones (Tabla III.1.9).  Este suelo tiene un alto contenido en arena y 

un pH de 7.2, uno de los más bajos de los suelos estudiados.  Si bien el pH de este 

suelo está por encima del pKa de la molécula, el análisis de pH del suelo B8 en 

presencia de la disolución de herbicida es de 5.5, mientras que por ejemplo, el suelo 

B7 también de alto contenido en arena y pH 7.0 tiene un valor de 6.8.  Este menor pH 

puede explicar la gran diferencia que se observa en la adsorción de triasulfurón en el 

suelo B8 con los demás suelos estudiados.  Además, hay que tener en cuenta que el 

pH próximo a las superficies adsorbentes puede ser hasta dos unidades más bajas 

que el pH de la solución del suelo (Mortland, 1970).  Abdullah et al. (2001) encontraron 

también una correlación negativa de la adsorción de metsulfurón-metil con el pH, esto 

es, observaron un decrecimiento de la adsorción de la sulfonil urea con el aumento del 

pH.  

 

Estudios de adsorción de este herbicida a montmorillonitas homoiónicas (Pusino et al., 

2000) mostraron que triasulfurón se adsorbe rápidamente a montmorillonitas saturadas 

en aluminio y hierro (Al3+ y Fe3+), mientras que no se adsorbe a montmorillonita 

saturadas en calcio y sodio (Ca2+, Na+), siendo las isotermas obtenidas del tipo S.  

Esto también es indicativo de la importancia del pH en la adsorción de triasulfurón, 

pues el pH de las suspensiones de montmorillonitas homoiónicas saturadas en Al3+ y 

Fe3+ es mucho más ácido que el de las montmorillonitas saturadas de Ca2+ y Na+. 
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III.1.2.1.2. Correlaciones de la adsorción con las propiedades de los suelos 
 

Para ver qué propiedades de los suelos influyen en la adsorción de triasulfurón se 

hicieron regresiones lineales simples de Kfa y Cs20 frente a las distintas propiedades 

de los suelos.  En la Tabla III.1.10 vienen indicados los valores de correlación 

obtenidos y en las Fig. III.1.17 y III.1.18 las representaciones gráficas para Kfa y Cs20, 

respectivamente.  

 

El pH es la única propiedad de los suelos que se correlaciona significativamente con la 

adsorción de triasulfurón a bajas concentraciones.  Esta correlación es negativa, es 

decir, a medida que aumenta el pH el valor de Kfa disminuye.  Estudios realizados con 

triasulfurón en suelos con una mayor variabilidad de pH también encontraron una 

correlación significativa negativa de la adsorción con el pH (Walker y Welch, 1989), al 

igual que otras sulfonilureas (Walker et al., 1989; Abdullah et al., 2001).  

 

 
 
Tabla III.1.10. Coeficientes de correlación simple (r) de los coeficientes 
de adsorción Kfa y Cs(20) para triasulfurón frente a propiedades 
seleccionadas de los suelos. 

 

Propiedad del suelo  Kfa Cs(20) 

pH     -0.591++  -0.494 

Materia Orgánica (%)  -0.236 -0.257 

Arcilla (%) -0.237 -0.387 

Ilita (%) -0.033 -0.005 

Montmorillonita (%)  0.062  0.039 

Caolinita (%) -0.223 -0.136 

+ - 0.05<P<0.1; ++ - 0.01<P<0.05; +++ - 0.001<P<0.01; ++++ - P<0.001. 
 

 

 



III. Discusión y Resultados. 151 

 

 

 

 
 

 
Figura III.1.17. Rectas de regresión entre Kfa de triasulfurón y las distintas 
propiedades de los suelos naturales estudiados.  
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Figura III.1.18. Rectas de regresión entre Cs20 de triasulfurón y las distintas 
propiedades de los suelos naturales estudiados.  
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III.1.2.1.3. Isotermas de desorción y cálculo de coeficientes de desorción 
 

Las isotermas de desorción de triasulfurón a partir de la concentración inicial de 100 

µM, vienen representadas en las Figuras III.1.19.  Las isotermas fueron ajustadas a la 

ecuación de Freundlich y los coeficientes de desorción Kfd y nfd vienen indicados en la 

Tabla III.1.11 junto con el coeficiente de determinación del ajuste (r2), porcentaje de 

desorción al final del estudio (%D) e histéresis (H).   

 

Al contrario de lo observado con metalaxil, todos los suelos, con excepción del B7, 

tienen una desorción negativa, es decir, la isoterma de desorción está por debajo de la 

de adsorción (Fig. III.1.19).  El fenómeno de desorción negativa o histéresis negativa 

puede ser debido al aumento del pH de la solución en los ciclos de desorción, lo cual 

favorecería la desorción de triasulfurón.  En cualquier caso, la histéresis negativa sólo 

se observa en presencia de adsorción-desorción altamente reversibles y que implican 

interacciones débiles (Barriuso et al., 1999). 

 

Exceptuando el suelo B7, los valores de Kfd son menores que los de adsorción, 

indicando que la adsorción de triasulfurón en los suelos estudiados es muy débil, como 

se puede confirmar por los elevados valores del porcentaje de desorción (Tabla 

III.1.11) que son, en general, mayores que los obtenidos para metalaxil.  Los valores 

más bajos de desorción pertenecen a los suelos B7 y B8 de pH más bajo y que 

presentaron valores considerablemente altos de adsorción (Kfa).  También los valores 

de H son menores que 100, indicando la desorción negativa de triasulfurón para los 

suelos que presentaron menor Kfa que Kfd.  
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Figura III.1.19. Isotermas de adsorción-desorción de triasulfurón en las 
muestras de suelo B2, B4, B7, B8, AL, P2, P7 y P10. 
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Tabla III.1.11. Coeficientes de desorción (Kfd y nfd) de triasulfurón obtenidos a partir de la 
ecuación de Freundlich, coeficiente de determinación del ajuste, porcentaje de desorción 
(%D) y coeficiente de histéresis (H). 
 

Suelo Kfd nfd r2 % D H 

B2   0.004 (0.003 – 0.005)*    1.71 ± 0.09** 0.995 96 57 

B4 0.003 (0.002 – 0.004) 1.75 ± 0.12 0.991 96 76 

B7 2.331 (1.788 – 3.040) 0.37 ± 0.07 0.925 50 229 

B8 0.595 (0.439 – 0.807) 1.05 ± 0.08 0.987 66 88 

AL (a) (a) (a) (a) (a) 

P2 (a) (a) (a) (a) (a) 

P7 0.066 (0.040 – 0.109) 1.08 ± 0.14 0.970 87 84 

P10 0.015 (0.007 – 0.035) 1.49 ± 0.23 0.955 93 56 

(a) - No fue posible calcular. 
* - número en paréntesis es el rango de variación del valor medio de Kfd. 
** - valor medio de nfd ± desviación estándar. 

 

 

 

III.1.2.1.4. Correlaciones de la desorción con las propiedades del suelo 
 

En la Tabla III.1.12 vienen indicados los coeficientes de correlación entre Kfd, el 

porcentaje de desorción (%D) y coeficiente de histéresis (H) frente a las distintas 

propiedades de los suelos.  En las Fig. III.1.20, III.1.21 y III.1.22 se muestran las rectas 

de regresión. 

 

Al igual que ocurrió con los coeficientes de adsorción,  el pH se correlaciona 

significativamente de forma negativa con la capacidad de desorción, en menor grado 

con el coeficiente de histéresis y muy significativamente de forma positiva con el 
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porcentaje de desorción.  Esto resultados confirman que cuanto mayor el pH del suelo, 

además de ser menor la adsorción, mayor es la desorción de triasulfurón.  

 

 
Tabla III.1.12. Coeficientes de correlación simple (r) entre el coeficiente de 
desorción Kfd, porcentaje desorción (%D) y coeficiente de histéresis (H) para 
triasulfurón frente a las propiedades seleccionadas de los suelos. 
 

Propiedad del suelo  Kfd %D H 

pH     -0.837++        0.921+++    -0.782+ 

Materia Orgánica (%)   0.262 -0.185  0.411 

Arcilla (%) -0.640   0.696 -0.586 

Ilita (%) -0.002   0.099 -0.001 

Montmorillonita (%) 0.151 -0.146  0.120 

Caolinita (%) -0.506   0.594 -0.365 

+ - 0.05<P<0.1; ++ - 0.01<P<0.05; +++ - 0.001<P<0.01; ++++ - P<0.001. 
 

 

También hemos estudiado por medio de regresiones simples si existe alguna relación 

entre los valores de Kfa y los porcentajes de desorción y histéresis.  No se encontró 

ninguna correlación significativa entre estos coeficientes y la capacidad de adsorción 

de triasulfurón.  Los valores de correlación obtenidos (r) fueron -0.559 y 0.072, para 

%D y H respectivamente.   
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Figura III.1.20. Rectas de regresión entre coeficiente de desorción (Kfd) de 
triasulfurón y las distintas propiedades de los suelos naturales estudiados.  
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Figura III.1.21. Rectas de regresión entre porcentaje de desorción al final del 
experimento (%D) de triasulfurón y las distintas propiedades de los suelos 
naturales estudiados.  
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Figura III.1.22. Rectas de regresión entre coeficiente de histéresis (H) de 
triasulfurón y las distintas propiedades de los suelos naturales estudiados.  
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III.1.2.2. Disipación de triasulfurón en suelos naturales 
 

Las curvas de disipación de triasulfurón en los suelos naturales B6, P2, P7 y S2 están 

representadas en la Fig. III.1.23 y los valores del tiempo de vida media calculados tras 

el ajuste de las curvas a la cinética de primer orden se muestran en la Tabla III.1.13 

junto con el coeficiente de determinación del ajuste.  

 

 

 
Figura III.1.23. Curvas de disipación de triasulfurón en los suelos B6, P2, P7 y S2. 

 

 
Tabla III.1.13. Tiempos de vida media de triasulfurón (t1/2) calculados después del 
ajuste de la curva de disipación a una cinética de primer orden, pH de los suelos y 
algunos coeficientes de adsorción-desorción. 

 

Suelo t1/2 (d) r2 pH Kfa Cs20 

B6 28 (25-31)* 0.940 7.4 -- -- 

P2 56 (50-63) 0.942 7.9 -- -- 

P7 74 (68-81) 0.971 8.0 0.21 3.2 

S2 36 (30-46) 0.830 7.7 0.32 0.9 

*- número entre paréntesis es el rango de variación del valor medio de t1/2. 
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La disipación de triasulfurón varía entre 28 y 76 días (Tabla III.1.13), y se encuentran 

dentro de los valores encontrados para experimentos de laboratorio realizados por 

Walker y Welch (1989), Walker et al. (1989) y experimentos de campo realizados por 

Blacklow y Pheloung (1992) para valores de pH semejantes.  Cuando consideramos 

los suelos en los que fue posible medir la adsorción (P7 y S2), observamos que la 

persistencia es mayor en el suelo P7, de mayor adsorción a altas concentraciones 

(Cs20).  Esto es debido a un efecto protector de la adsorción frente a la degradación 

microbiológica, que junto con la hidrólisis ácida son las principales vías de degradación 

de los herbicidas del grupo de las sulfonilureas (Sarmah et al., 1998). 

 

 

En lo que respecta al pH, la persistencia de triasulfurón aumenta con el pH (r=0.932, 

0.10<P<0.05), debido a que la hidrólisis de las sulfonilureas es más rápida en 

condiciones ácidas (pH 4-7) (Sarmah et al., 1998). 

 

 

 

III.1.2.3. Movilidad  
 

Las curvas de elución relativas y acumuladas de triasulfurón obtenidas en columnas 

de suelos B6, P2, P7 y S2 se muestran en la Figura III.1.24.  En la Tabla III.1.14 están 

indicados los volúmenes de poros aplicados para el inicio de la lixiviación de 

triasulfurón (VPinicio), el correspondiente a máxima concentración del herbicida 

(VPmax) y el volumen de poro aplicado para la lixiviación del 50% de herbicida 

(VP(50%)), así como la cantidad total lixiviada para cada suelo. 
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Figura III.1.24. Curvas de elución relativa (a) y acumuladas (b) de triasulfurón en los 
suelos B6, P2, P7 y S2. 
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Tabla III.1.14. Cantidad de triasulfurón lixiviado y volúmenes de poro para el 
inicio de la lixiviación (VPinicio), máximo de concentración (VPmax) y 50% 
lixiviado (VP(50%)) y pH de los suelos. 
 

Suelo pH VP inicio VP max VP (50%) Total lixiviado 

B6 7.4 1.1 1.7 2.1 63.3 ± 0.7 

P2 7.9 1.0 1.3 1.7 67.3 ± 1.7 

P7 8.0 1.1 1.3 2.2 59.9 ± 3.3 

S2 7.7 1.0 1.5 1.9 60.1 ± 2.0 

 

 

La forma de las curvas de elución relativa de triasulfurón es muy similar para todos los 

suelos estudiados.  Triasulfurón aparece en todos los suelos a un volumen de poro 

cerca de uno, indicando que los fenómenos de adsorción no son tan significativos 

como en el caso de metalaxil.  Como hemos visto, su adsorción es muy baja y se ve 

influenciada por el pH de la disolución del suelo.  El VP para el máximo de 

concentración es ligeramente diferente para los suelos, siendo mayor para los suelos 

con menor pH que son los que más adsorben triasulfurón (Sarmah et al., 1998).  Estos 

resultados están de acuerdo con los estudios de movilidad de triasulfurón realizados 

en campo por Stork (1995), que observa una mayor movilidad en suelos con mayor 

pH.  En estudios de movilidad con otras sulfonilureas en cromatografía en capa fina de 

suelo también se encontró este mismo comportamiento frente a pH (Sarmah et al., 

1998). 

 

El volumen de poro necesario para la lixiviación del 50% del herbicida aplicado es 

similar en los cuatro suelos estudiados.  Tan sólo se observa una mayor lixiviación 

total de triasulfurón en el caso del suelo P2, de mayor cantidad de arena (Tabla II.1.1).  

La menor recuperación en los suelos arcillosos puede ser debido a retención en poros 

pequeños del suelo, como se ha observado también en el caso de otros herbicidas 

ácidos que se retienen poco por el suelo (Ping et al., 1975; Cox et al., 1996a). 
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III.1.3. TRICICLAZOL 
 

 

III.1.3.1. Adsorción-Desorción 
 

III.1.3.1.1. Isotermas de adsorción y cálculo de coeficientes de adsorción 
 

En la Fig. III.1.25 está representado el espectro de absorción de triciclazol, que tiene 

varios picos estando los más intensos entre 210 y 240 nm y los de menor intensidad 

entre 270 y 300 nm.  En la Figura III.1.26 viene representado el cromatograma de un 

patrón triciclazol de 10 µM a longitud de onda de 230 nm.  Se puede ver que el pico 

correspondiente a este fungicida tiene un tiempo de retención de 5.5 min.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 
Figura III.1.25. Espectro de absorbancia de triciclazol en CaCl2 0.01M. 



III. Resultados y Discusión. 165 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura III.1.26. Cromatograma de triciclazol obtenido con fase móvil acetonitrilo y agua (80:20) 
en columna de C18 (sección II.2.4). 
 

 

Las isotermas de adsorción de triciclazol a los suelos estudiados están representadas 

en la Fig. III.1.27 y en la Tabla III.1.15 vienen indicados los coeficientes de adsorción 

(Kfa y nfa) y de determinación del ajuste a la ecuación de Freundlich y la cantidad de 

fungicida adsorbido a la concentración de equilibrio de 20 µM (Cs20). 

 

Excepto para el suelo P2 de bajo contenido en MO y arcilla que es del tipo C, las 

isotermas de adsorción de triciclazol son del tipo L (nf<1) (Giles et al., 1960) y son 

comunes cuando la fase sólida tiene una afinidad relativamente elevada por el soluto. 

A medida que la concentración del fungicida aumenta, es más difícil encontrar sitios 

disponibles para la adsorción en la matriz sólida. Las isotermas tipo L son indicativas 

de una baja competencia entre las moléculas del pesticida y el agua por los sitios de  
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Figura III.1.27. Isotermas de adsorción de triciclazol para las muestras de suelo en 
estudio. 

 

 

adsorción.  Weber (1982) obtuvo isotermas de tipo L en la adsorción de triciclazol a la 

MO mientras que en un suelo franco arenoso fue del tipo C. 

 

Los coeficientes de adsorción variaron de 3.6 a 23.6 para Kfa y de 0.67 a 0.98 para 

nfa.  La capacidad de adsorción a bajas (Kfa) como a altas concentraciones (Cs20) fue 

para todos los suelos mucho mayor que los observados para triasulfurón y metalaxil.  

Esto, en parte, es debido a su menor solubilidad en agua en comparación con 

metalaxil y triasulfurón (Kanazawa, 1989).  Los valores más altos de Kfa corresponden 

a los suelos S1, S4 y P7.  El mayor valor de adsorción corresponde al suelo P7, que 

contiene mayor cantidad de MO, lo que está de acuerdo con la afinidad de triciclazol 

por las superficies orgánicas descrita anteriormente en la bibliografía (Weber, 1982).  
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Tabla III.1.15. Coeficientes de adsorción (Kfa y nfa) de triciclazol obtenidos a partir de la 
ecuación de Freundlich, coeficiente de determinación del ajuste y cantidades adsorbidas 
para la Ce de 20 µM Cs(20). 
 

Suelo Kfa nfa r2 Cs(20) 

B1   12.5 (10.0 – 14.7)∗    0.81 ± 0.07** 0.980 141 

B2 12.6 (10.6 – 14.9) 0.89 ± 0.07 0.980 181 

B3 9.8 (8.0 – 11.8) 0.91 ± 0.08 0.978 149 

B4 14.1 (12.4 – 16.0) 0.80 ± 0.05 0.987 155 

B5 9.7 (8.0 – 11.7) 0.91 ± 0.08 0.978 147 

B6 16.7 (15.1 – 18.4) 0.75 ± 0.01 0.991 159 

B7 13.3 (11.9 – 14.8) 0.80 ± 0.04 0.991 148 

B8 10.6 (9.3 – 12.1) 0.90 ± 0.06 0.989 158 

B9 19.9 (19.3 – 21.8) 0.71 ± 0.01 0.999 167 

     

S1 23.6 (23.1 – 24.0) 0.69 ± 0.01 1.000 187 

S2 21.0 (20.3 – 21.7) 0.71 ± 0.05 0.999 176 

S3 11.3 (10.2 - 12.2) 0.76 ± 0.03 0.995 111 

S4 23.3 (23.2 – 23.4) 0.67 ± 0.01 1.000 172 

     

AL 13.3 (11.8 – 14.9) 0.77 ± 0.05 0.989 132 

P1 18.8 (17.2 – 19.8) 0.70 ± 0.02 0.996 152 

P2 3.6 (2.7 – 4.7) 0.98 ± 0.10 0.968 67 

P7 23.6 (22.9 – 24.3) 0.70 ± 0.01 1.000 195 

P10 19.6 (18.0 – 20.5) 0.81 ± 0.04 0.992 224 

* - número en paréntesis es el rango de variación del valor medio de Kfa. 
** - valor medio de nfa ± desviación estándar. 
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III.1.3.1.2. Correlaciones de la adsorción con las propiedades de los suelos 
 

En la Tabla III.1.16 están indicados los coeficientes de correlación obtenidos a partir 

de la regresión lineal entre la capacidad de adsorción a baja (Kfa) y alta (Cs20) 

concentración de triciclazol y en las Figuras III.1.28 y III.1.29 las representaciones 

gráficas respectivas.  

 

 
Tabla III.1.16. Coeficientes de correlación simple (r) entre los 
coeficientes de adsorción Kfa y Cs(20) para triciclazol y 
propiedades seleccionadas de los suelos. 
 

Propiedad del suelo  Kfa Cs(20) 

pH 0.130 0.099 

Materia Orgánica (%)      0.600+++ 0.164 

Arcilla (%)        0.727++++      0.714++++ 

Ilita (%) 0.017 -0.113 

Montmorillonita (%) 0.032  0.095 

Caolinita (%) -0.055 -0.013 

CaCO3 (%)      0.572++ 0.340 

+ - 0.05<P<0.1; ++ - 0.01<P<0.05; +++ - 0.001<P<0.01; ++++ - P<0.001. 
 

 

 

La cantidad de arcilla es la propiedad de los suelos que más significativamente se 

correlaciona con la adsorción de triciclazol tanto a bajas (Kfa) como a altas (Cs20) 

concentraciones en los suelos estudiados.  Para menores concentraciones, el 

contenido en materia orgánica también se correlaciona significativamente con la 

adsorción y en menor proporción el contenido de CaCO3.  Roldán et al. (1993), al 

estudiar la adsorción de triciclazol en diversos suelos con concentraciones más 

elevadas de triciclazol que las utilizadas en nuestro estudio, observaron que la capaci- 
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Figura III.1.28. Regresiones lineales de la capacidad de adsorción (Kfa) de 
triciclazol y las distintas propiedades de los suelos estudiados. 
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Figura III.1.29. Regresiones lineales de la capacidad de adsorción a 
concentraciones de equilibrio de 20 µM de triciclazol y las distintas 
propiedades de los suelos estudiados. 
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dad de adsorción de triciclazol se correlacionaba fuertemente con la arcilla y en menor 

proporción con la capacidad de cambio catiónico, ilita y montmorillonita.  Sin embargo, 

Weber (1982) al estudiar la adsorción en materia orgánica, montmorillonita y suelo 

observó una gran afinidad por la MO seguido de montmorillonita. La alta correlación 

con la arcilla encontrada en nuestro estudio puede ser debido a que en general, los 

suelos considerados son ricos en arcilla y con una cantidad en materia orgánica 

relativamente baja (tan sólo 3 suelos de los 18 observados tienen un contenido en 

materia orgánica >2%), siendo numerosos los estudios que ponen de manifiesto la 

importancia del contenido en arcilla en suelos de bajo contenido en carbono orgánico 

(Calvet, 1989; Ray y Krape, 1994; Cox et al., 1996b) 

 

 

 

III.1.3.1.3. Isotermas de desorción y cálculo de coeficientes de desorción 
 

En las Figura III.1.30 a III.1.32 están representadas las isotermas de desorción a partir 

de la concentración inicial del plaguicida de 100 µM junto con las correspondientes 

isotermas de adsorción.  Tras ajustar a la ecuación de Freundlich, se calcularon los 

coeficientes de desorción (Kfd y nfd) que se indican en la Tabla III.1.17 junto con el 

coeficiente de determinación del ajuste (r2), porcentaje de desorción tras los 3 ciclos de 

desorción sucesivos y coeficiente de histéresis. 

 

Todos los suelos mostraron histéresis en la desorción, estando la isoterma de 

desorción por encima de la de adsorción.  Los porcentajes de desorción de triciclazol, 

después de 3 ciclos de desorción, con excepción del suelo P2, son inferiores al 50% y 

menores que los obtenidos con metalaxil y triasulfurón, indicando una adsorción más 

irreversible del triciclazol con relación a metalaxil y triasulfurón.  El valor más bajo 

corresponde al suelo B6 rico en arcilla (mayoritariamente montmorillonita), MO y con 

CaCO3 en su composición (Tabla II.1.1).  Weber (1982) al estudiar la desorción de 

triciclazol en montmorillonita y MO saturadas en Ca2+ y suelo, observó que el agua  
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Figura III.1.30. Isotermas de adsorción-desorción de triciclazol en las muestras 
de suelo B1, B2, B3, B4, B5 y B6. 
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Figura III.1.31. Isotermas de adsorción-desorción de triciclazol en las 
muestras de suelo B7, B8, B9, S1, S2 y S3. 
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Figura III.1.32. Isotermas de adsorción-desorción de triciclazol en las muestras 
de suelo S4, AL, P1, P2, P7 y P10. 
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Tabla III.1.17. Coeficientes de desorción (Kfd y nfd) de triciclazol obtenidos a partir de la 
ecuación de Freundlich, coeficiente de determinación del ajuste, porcentaje de desorción 
(%D) y coeficiente de histéresis (H). 

 

Suelo Kfd nfd r2 % D H 

B1   10.5 (8.9 – 12.4)*    0.91 ± 0.05** 0.994 47 89 

B2 13.0 (9.4 – 18.1) 0.95 ± 0.10 0.977 39 93 

B3 6.7 (5.0 – 9.1) 1.08 ± 0.92 0.986 46 84 

B4 10.7 (8.4 – 13.7) 0.92 ± 0.07 0.988 45 86 

B5 14.4 (10.4 – 19.8) 0.86 ± 0.10 0.975 43 98 

B6 85.5 (80.3 – 91.1) 0.28 ± 0.02 0.993 30 272 

B7 23.1(18.7 – 28.6) 0.67 ± 0.06 0.982 44 120 

B8 11.5 (9.2 – 14.3) 0.91 ± 0.07 0.990 44 99 

B9 29.4 (28.1 – 30.8) 0.62 ± 0.01 0.999 41 115 

      

S1 49.1 (44.6  – 54.3) 0.50 ± 0.03 0.993 35 138 

S2 80.0 (60.6– 105.5) 0.33 ± 0.09 0.881 30 207 

S3 24.1 (22.8 – 25.5) 0.59 ± 0.02 0.998 35 129 

S4 57.3 (52.4 – 62.6) 0.43 ± 0.03 0.992 35 157 

      

Al 31.5 (26.1 – 37.9) 0.57 ± 0.06 0.981 42 135 

P1 39.0 (38.0 – 40.0) 0.52 ± 0.07 1.000 39 134 

P2 4.1 (3.9 – 4.3) 1.01 ± 0.01 1.000 64 97 

P7 56.2 (54.4 – 58.1) 0.47 ± 0.01 0.999 34 150 

P10 23.8 (21.1 –26.8) 0.80 ± 0.04 0.995 35 102 

* - número en paréntesis es el rango de variación del valor medio de Kfd. 
** - valor medio de nfd ± desviación estándar. 
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removió muy poco triciclazol de la montmorillonita saturada en Ca2+ en comparación la 

con materia orgánica saturada en Ca2+ y el suelo.  La presencia de CaCO3 en suelos 

ricos en arcilla y montmorillonita parece contribuir para la mayor irreversibilidad de la 

adsorción de triciclazol en los suelos provenientes de Serpa, P7 y P10 probablemente 

debido a una interacción más fuerte con estos suelos.  

 

Con excepción de los suelos S2 y B5, la pendiente de la forma lineal de la ecuación de 

Freundlich de las isotermas de desorción (nfd) es mayor o no sufre alteración 

significativa en comparación con la de adsorción (nfa) en los suelos con MO<1.2.  

Estos suelos, al contrario de lo observado en los estudios con metalaxil, presentan un 

valor del coeficiente de histéresis (H) ligeramente menor o cercano a 100.  En 

comparación con triasulfurón, los valores de H son mucho mayores, indicando que la 

desorción de triciclazol en estos suelos es más irreversible que la de triasulfurón.  En 

los restantes suelos, nfd es mayor que nfa, generando valores de H>100, siendo el 

más elevado 268 perteneciente al suelo B6 rico en MO y montmorillonita. 

 

 

 

III.1.3.1.4. Correlaciones de la desorción con las propiedades del suelo 
 

En la Tabla III1.18 están indicados los coeficientes de correlación obtenidos en las 

regresiones lineales entre la capacidad de desorción (Kfd), porcentaje de desorción y 

coeficiente de histéresis frente a las distintas propiedades de los suelos, y en las 

Figuras III.1.33, III.1.34 y III.1.35 las respectivas representaciones gráficas.  Para ver si 

el CaCO3 influye en la desorción de triciclazol, se realizó el análisis de regresión lineal 

con este componente del suelo que se incluye en la Tabla III.1.18.  
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Tabla III.1.18. Coeficientes de correlación simple (r) del coeficiente de 
desorción Kfd, porcentaje desorción (%D) y coeficiente de histéresis (H) para 
triciclazol frente a propiedades seleccionadas de los suelos. 
 

Propiedad del suelo  Kfd %D H 

pH -0.116 -0.024 -0.245 

Materia Orgánica (%)        0.665+++  -0.441+     0.553++ 

Arcilla (%)    0.352   -0.437+ 0.073 

Ilita (%) 0.029 0.195 0.024 

Montmorillonita (%) 0.039 -0.215 0.046 

Caolinita (%) -0.103 0.147 -0.125 

CaCO3 (%)    0.573++   -0.483++   0.434+ 

+ - 0.05<P<0.1; ++ - 0.01<P<0.05; +++ - 0.001<P<0.1; ++++ - P<0.001. 
 

 

La capacidad de desorción (Kfd) y el coeficiente de histéresis (H) se correlacionan 

significativamente con el contenido en MO y en menor proporción con el contenido en 

CaCO3.  El porcentaje de desorción (%D) se correlaciona, de forma negativa, 

significativamente con el contenido en CaCO3 y en menor proporción con la cantidad 

de arcilla y MO.  Estos resultados están de acuerdo con los resultados obtenidos en la 

adsorción donde se observa una correlación significativa entre la capacidad de 

adsorción  con la arcilla y MO.    

 

También hemos estudiado por medio de regresiones simples si existe alguna 

relación significativa entre la capacidad de adsorción y el porcentaje de desorción e 

histéresis.  Los coeficientes de correlación lineal son -0.756 (P<0.001) y 0.433 

(0.05<P<0.1) para %D y H, respectivamente, estando en la Fig. III.1.36 las 

representaciones gráficas.  Al igual que en el caso de metalaxil, hay una correlación 

muy significativa negativa entre el porcentaje de desorción y la capacidad de 

adsorción: cuanto mayor Kfa, menor es el porcentaje de desorción.  
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Figura III.1.33. Rectas de regresión entre coeficiente de desorción (Kfd) de 
triciclazol y las distintas propiedades de los suelos. 
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Figura III.1.34. Rectas de regresión entre porcentaje de desorción (%D) de 
triciclazol y las distintas propiedades de los suelos. 
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Figura III.1.35. Rectas de regresión entre coeficiente de histéresis (H) de 
triciclazol y las distintas propiedades de los suelos. 
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Figura III.1.36. Rectas de regresión entre coeficiente de adsorción (Kfa) 
de triciclazol y los porcentajes de desorción (%D) y coeficientes de 
histéresis (H). 

 

 

 

III.1.3.2. Disipación 
 

Las curvas de degradación de Triciclazol en los suelos B6, P2, P7 y S2 están 

representadas en la Fig. III.1.37 y los valores de vida media obtenidos tras el ajuste a 

una cinética de primer orden vienen indicados en la Tabla III.1.19, junto con los valores 

del ajuste, los coeficientes de adsorción y los porcentajes de desorción. 

 

Como se puede observar por la Figura III.37 las curvas de disipación de triciclazol son 

muy similares para los distintos suelos.  Los valores de la Tabla III.1.19 muestran que 

triciclazol presenta en el suelo P2 un tiempo de vida media menor, mientras que no 

existen diferencias significativas entre los suelos B6, P7 y S2.  La degradación es 

mayor en el suelo P2 que es el que menor adsorción y mayor porcentaje de desorción.  

Con excepción del suelo P2, los valores obtenidos son similares a los valores 

obtenidos por Bromilow et al. (1999) para el fungicida de la misma familia 

propiconazole en estudios de laboratorio. 
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Figura III.1.37. Curvas de disipación de triciclazol en los suelos B6, P2, P7 y S2. 

 

 
Tabla III.1.19. Tiempos de vida media de triciclazol (t1/2) calculados después del 
ajuste de la curva de disipación a una cinética de primer orden y coeficientes de 
adsorción-desorción en los suelos estudiados. 
 

Suelo t1/2 (d) r2 Kfa Cs20 %D 

B6 136 (112 - 173)* 0.814 16.7 159 30 

P2 71 (57 - 95) 0.868 3.6 67 64 

P7 123 (105 - 149) 0.868 23.6 195 34 

S2 137 (108 - 185) 0.743 21.0 161 30 

*- número entre paréntesis es el rango del valor medio de t1/2. 
 

 

Los resultados en los estudios de disipación indican mayor persistencia de este 

fungicida en el suelo en comparación con metalaxil y triasulfurón.  Si bien el hecho de 

que triciclazol se adsorba más a los suelos que metalaxil y triasulfurón puede influir en 

su mayor persistencia, las propiedades de la molécula son también responsables de 

esta mayor estabilidad. 
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III.1.3.3. Movilidad  
 

En los estudios de movilidad de triciclazol en columnas de suelo, no se detectó su 

presencia en los lixiviados de los suelos B6, P7 y S2, hasta el final del experimento (60 

días y una aplicación de 4000 ml de 0.01M CaCl2, correspondiente a 21.3 volúmenes 

de poro) (Figura III.1.38).  Tan sólo al final de la aplicación de 6.3 volúmenes de poro 

se detectó la presencia de triciclazol en los lixiviados del suelo arenoso P2, que es el 

suelo de menor capacidad de adsorción de triciclazol.  Como se ha puesto de 

manifiesto, triciclazol se adsorbe fuertemente a los suelos en comparación con 

metalaxil y triasulfurón, lo que explica que no se mueva tan rápidamente como los 

anteriores plaguicidas.  Al final del experimento, las columnas de suelo fueron 

desmontadas y se hizo la extracción del fungicida según lo indicado en la sección  

II.2.2.2.  En la Tabla III.1.20 viene indicado el porcentaje de triciclazol extraído a lo 

largo de cada columna de suelo así como la cantidad lixiviada en el suelo P2, y en la 

Fig. III.1.40 esta representada la movilidad a lo largo de la columna para cada suelo. 

 

La movilidad de triciclazol en los suelos se da por orden creciente P7<S2<B6<P2, 

existiendo una relación inversa entre la movilidad y capacidad de adsorción Kfa (23.6, 

21, 16.7 y 3.6 para P7, S2, B6 y P2, respectivamente).  Miao et al. (2003) también 

encontraron una relación negativa entre el coeficiente de distribución de triciclazol y la 

escorrentía.  Como se observa en la Tabla III.1.20, las cantidades totales de triciclazol 

recuperadas, tanto en las columnas de suelo B6, P7 y S2 como en la columna de 

suelo P2 y los lixiviados de esta columna, son pequeñas, especialmente en los suelos 

de mayor capacidad de adsorción de triciclazol.  Esta baja recuperación puede ser 

debida además de a procesos de degradación a la adsorción irreversible y formación 

de residuos recalcitrantes con el tiempo de residencia en el suelo (Cox et al., 2003).  

Procesos de retención física en poros de pequeño tamaño también podrían contribuir a 

la baja recuperación de triciclazol (Gevao et al., 2000).  La adsorción y la menor 

movilidad de triciclazol en los suelos B6, P7 y S2 hace que los procesos de 
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degradación se vean favorecidos de forma que aunque en los estudios de disipación la 

menor persistencia corresponda al suelo P2, las cantidades recuperadas sean 

menores en los otros suelos debido al mayor tiempo de contacto suelo-fungicida, 

favoreciéndose de esta forma los procesos de degradación y la difusión a poros de 

pequeño tamaño. 

 

 

 
Figura III.1.38. Curvas de elución relativa y acumulativa de triciclazol en los 
suelos B6, P2, P7 y S2. 
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Figura III.1.39. Representación gráfica del porcentaje de triciclazol 
extraído a lo largo de las columnas de empaquetadas manualmente de 
los suelos B6, P2, P7 y S2 después de la aplicación de 21.3 volúmenes 
de poro. 

 

 

 
Tabla III.1.20. Porcentaje de triciclazol recuperado en la extracción de las columnas 
empaquetada con suelo B6, P2, P7 y S2 a lo largo de la columna. 
 

Profundidad B6 P2 P7 S2 

0-5 13.5 ± 1.0 2.1 ± 0.5 22.2 ± 2.0 18.6 ± 5.3 

5-10 12.7 ± 0.8 7.7 ± 1.0 14.3 ± 1.2 16.5 ± 1.4 

10-15 6.5 ± 0.7 10.8 ± 2.7 1.9 ± 1.4 4.4 ± 2.5 

15-20 1.3 ± 0.9 12.3 ± 2.7 0 ± 0 0.4 ± 0.5 

Total Extraído (%) 33.9 ± 1.9 32.8 ± 5.8 38.4 ± 4.5 39.8 ± 1.6 

Total Lixiviado (%) 0 28.6 ± 11.2 0 0 

Total Recuperado (%) 33.9 ± 1.9 61.4 ± 11.2 38.4 ± 4.5 39.8 ± 1.6 
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III.2. ESTUDIOS EN SUELOS RECIÉN ENMENDADOS 
 
 
III.2.1. CARACTERIZACIÓN DE LA MATERIA ORGÁNICA SOLUBLE DE SUELOS 
Y ENMIENDAS ORGÁNICAS Y ADSORCIÓN A SUELOS 
 

 

III.2.1.1. Suelos y Enmiendas Orgánicas 
 

La caracterización de la materia orgánica soluble (MOS) de suelos y enmiendas 

orgánicas fue hecha según la metodología indicada en la sección II.2.5.  En la Figura 

III.2.1 se muestran los espectros de fluorescencia obtenidos para cada uno de los 

suelos seleccionados para este estudio (B7, P2, P7 y P10) al pH obtenido para cada 

extracto y a pH 2 (pH normalizado).   
 

 

 
Figura III.2.1. Espectros de fluorescencia de los suelos originales al pH del extracto 
de los suelos y a pH 2. 
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La MOS de los suelos naturales está altamente humificada, ya que presenta el 

máximo de su espectro de fluorescencia a longitudes de onda mayores que 400 nm 

(Ewald et al., 1988; Senesi et al., 1991b; Zsolnay et al., 1999).  De acuerdo con la 

bibliografía actual (Ewald et al., 1988; Spark y Swift, 1994) se sabe que la 

fluorescencia depende del pH a que se mida.  De hecho, en nuestro estudio se ha 

observado una disminución en la intensidad de la fluorescencia para todas los suelos 

estudiados con la acidificación, como se observa en la Fig. III.2.1.  Esto puede ser 

debido a grupos funcionales que al pH de los extractos están cargados negativamente 

haciendo que el tamaño de las moléculas de MO sea mayor debido a la repulsión 

entre cargas negativa, dando lugar a una mayor fluorescencia. Por tanto, el motivo de 

acidificar los extractos a pH 2 ha sido el eliminar las diferencias debidas al diferente 

grado de protonación de los grupos funcionales.  A pH 2, estos grupos quedan 

protonados y la repulsión entre los distintos grupos funcionales es menor haciendo que 

las moléculas de MO se “encojan” produciendo así una menor fluorescencia (Wit et al., 

1993; Murphy et al., 1994). Se puede decir que, en general,  la fluorescencia aumenta 

con el aumento del pH (Spark y Swift, 1994).  Se ha observado que la disminución  en 

la fluorescencia al acidificar a pH2 es ligeramente distinta para cada suelo, si bien el 

porcentaje de reducción  del máximo del espectro de fluorescencia (Tabla III.2.1) al 

pasar del pH del extracto a pH 2 es similar.  El diferente comportamiento de los suelos 

frente a la acidificación indica la diferente composición, en lo que a grupos funcionales 

se refiere, del componente soluble de la materia orgánica. 

 

En la Tabla III.2.1 vienen indicados los valores de carbono orgánico total (COT) y 

soluble (COS) obtenidos en los extractos de los suelos B7, P2, P7 y P10 y la 

aromaticidad e índice de humificación HIX calculados según la ecuación 17, (sección 

II.2.5.2.2) a partir de los espectros de fluorescencia a pH 2.  Se puede observar que en 

general, el contenido en COS aumenta con el contenido de COT del suelo (Tabla 

III.2.1).  Los valores de aromaticidad e HIX obtenidos a pH 2 muestran que el grado de 

humificación de la MOS, de los suelos B7, P2 y P7, es semejante, y estos valores son 

ligeramente menores para el suelo P10.  
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Tabla III.2.1. Contenido de carbono orgánico total (COT) y soluble (COS), pH del extracto, 
porcentaje de disminución del máximo del espectro fluorescencia al acidificar a pH 2 (∇), 
aromaticidad e índice de humificación (HIX) de los extractos a pH 2 obtenido para los suelos 
B7, P2, P7 y P10.  
 

Suelo pH COT 
(%) 

COS 
(mgl-1) 

HIX Aromaticidad 
(lm-1mg-1) 

∇ 
(%) 

B7 7.0 1.06 18.0 ± 4.6 4.02 ± 1.06 2.39 ± 0.51 32 

P2 7.9 0.57 9.8 ± 0.9 3.97 ± 0.27 2.36 ± 0.16 33 

P7 7.6 1.44 18.3 ± 2.0 3.76 ± 0.43 2.08 ± 0.07 33 

P10 7.5 0.48 13.5 ± 3.9 2.87 ± 0.32 1.73 ± 0.35 34 

 

 

Los espectros de fluorescencia de los extractos (1:20) de las enmiendas y residuos 

orgánicos usados en nuestro estudio se muestran en la Figura III.2.2 y en la Tabla 

III.2.2 están indicados los valores de pH, COT, COS, el porcentaje de disminución de 

intensidad de fluorescencia del máximo del espectro de emisión para cada uno de los 

extractos al cambiar el pH (∇), así como el HIX y la aromaticidad a pH 2 calculadas 

según la ecuación 17. 

 

Se puede observar que la forma de los espectros es distinta.  El máximo del espectro 

de fluorescencia del extracto de FS se muestra a longitudes de onda mayores que 400 

nm, indicando que la materia orgánica soluble (MOS) está dominada por moléculas 

complejas, probablemente aromáticas, que son típicas de material humificado (Ewald 

et al., 1988; Belin et al., 1993; Kumke et al., 1995; Zsolnay et al., 1999).  Los espectros 

de fluorescencia de FL y A son muy diferentes a los de los suelos y al de la enmienda 

orgánica FS.  Los extractos de FL y A tienen el máximo de fluorescencia a longitudes 

de onda en la región de los 300 nm.  En esta región tienden a fluorescer moléculas de 

menor peso molecular, menos complejas y material no humificado (Senesi et al., 

1991b; Spark y Swift 1994).  La intensidad de estos picos es mayor que la intensidad 

del pico de FS, ya que las moléculas más pequeñas y menos complejas fluorescen 
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con mayor intensidad que las moléculas más complejas (Visser, 1983; Senesi et al., 

1991b).  

 

 

 
Figura III.2.2. Espectros de fluorescencia de las enmiendas (FS y FL) y residuo orgánico 
(A) al pH del extracto y a pH 2. 

 

 

 
Tabla III.2.2. Contenido de carbono orgánico total (COT) y soluble (COS) y pH de los 
extractos de las enmiendas orgánicas FS y FL y A para razón sólido/solución (1:20), e 
índice de humificación (HIX) y aromaticidad a pH 2 y porcentaje de disminución del 
máximo del espectro de fluorescencia al acidificar (∇).  
 

Muestra pH COT 
(%) 

COS 
(mg/l) 

HIX Aromaticidad 
(lm-1mg-1) 

∇ 
(%) 

FS 7.48 18.3 222.4 ± 7.8 12.3 ± 4.4 3.04 ± 0.35 34 

FL 4.81 14.9 2843 ± 75 0.70 ± 0.05 0.62 ± 0.01 21 

A 5.44 49.0 3031 ± 263 0.44 ± 0.10 0.69 ± 0.13 16 
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El COS de las enmiendas orgánicas es muy alto para la enmienda líquida FL y para A, 

este último con COT muy elevado (Tabla III.2.2).  Los valores de aromaticidad e HIX 

obtenidos confirman que FS es la enmienda con la MOS más humificada, seguida de 

FL y por último de A.  Incluso se puede decir que FS al ser añadido al suelo incorpora 

una MO mucho más humificada que la que posee el mismo suelo.  Esto puede ser un 

buen índice para la elección de FS como enmendante, ya que aporta un tipo de MO 

que tenderá a permanecer más tiempo en el suelo debido a su mayor estabilidad.  En 

lo que respecta al efecto del cambio de pH en el espectro de fluorescencia, se observa 

también una reducción en la fluorescencia al acidificar a pH 2 (Fig. III.2.2).  En la Tabla 

II.2.2 viene indicado el porcentaje de disminución de intensidad del máximo del 

espectro de fluorescencia para cada uno de los extractos.  La reducción del máximo 

del espectro de fluorescencia es mayor para FS y semejante a la obtenida para los 

distintos suelos.  La diferencia para FL y A es menor, y mayor para FL que para A, lo 

cual es indicativo de la diferencia en la calidad de MOS de las dos enmiendas a pesar 

de su similar contenido en COS.  Probablemente FL poseerá moléculas con más 

grupos ácidos que A, como se denota por el valor más bajo del pH de su extracto.  Se 

puede observar también que la reducción de fluorescencia del extracto de FL se da 

tanto a longitudes de onda en la región de los 300 nm como en la región de longitud de 

onda mayor que 400 nm (Fig. III.2.2), mientras que en el caso de A esta disminución 

tiene lugar en la zona de menor longitud de onda. 

 

Los espectros de FT-IR de COS de los extractos de las enmiendas (Fig. III.2.3) 

también mostraron diferencias en la calidad de la MOS.  Se observa en el espectro de 

FT-IR del extracto de FS una banda de elevada intensidad cerca de 1400 cm-1 cuando 

comparado con los espectros FT-IR de los extractos de FL y A.  Esta banda 

corresponde a la banda de absorción del grupo carbonilo del grupo carboxílico 

ionizado (COO-) (Bellamy, 1975).  Por otra parte, la banda próxima de 1700 

correspondiente a la absorción del carbonilo del grupo carboxilo (COOH) no está 

presente en el extracto de FS mientras que se observa muy claramente en los 

espectros de los extractos de FL y A, a pesar de la cercanía a la banda de 1600 cm-1, 

también asociada a COO- y a la absorción de agua.  El alto contenido en carboxilatos 
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en el extracto de FS es la razón por su elevado pH (7.48) en comparación con los 

extractos de FL y A, de pH ácido (4.8 y 5.4, respectivamente). 
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Figura III.2.3. Espectro de FT-IR de los extractos (1:20) de FS, FL y A.  
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III.2.1.2. Suelos Enmendados 
 

En las Fig. III.2.4 y III.2.5 se muestran los espectros de fluorescencia de los extractos 

de los suelos estudiados (B7, P2, P7 y P10) enmendados con FS, FL y A, y en la 

Tabla III.26 se indican los valores obtenidos de pH, COT, COS, aromaticidad e HIX 

(pH2), así como la disminución de la intensidad del máximo de fluorescencia con la 

acidificación.  

 

La MOS de los suelos enmendados (Tabla III.2.3) es inferior a la de la enmienda 

respectiva teniendo en cuenta la proporción en la que se aplicó al suelo (Tabla III.2.2), 

debido a la adsorción de parte de la MOS de la enmienda por el suelo, como se verá 

más adelante en el estudio de la adsorción de MOS de enmiendas en suelos (III.2.1.3). 

 

De forma general, se observa que hay una reducción de la fluorescencia de la MOS de 

los suelos enmendados en comparación con la fluorescencia de los extractos de las 

respectivas enmiendas como consecuencia de la menor cantidad de COS.  Se puede 

ver que el espectro de los suelos enmendados con FS y A (Fig. III.2.4 y III.2.5) no 

difiere significativamente en lo que se refiere a las características espectroscópicas de 

las respectivas enmiendas (Fig. III.2.2), esto es, los suelos enmendados con FS 

presentan el máximo a longitudes de onda mayores que 400 nm y los suelos 

enmendados con A presentan el máximo de fluorescencia cerca de los 300 nm.  En el 

caso de los suelos enmendados con FL, salvo en el suelo B7+FL, la intensidad del 

pico de máxima fluorescencia que aparece a los 300 nm en el extracto de FL se ve 

reducido en estos suelos (Fig. III.2.4 y III.2.5 vs III.2.2).  Esta reducción es 

especialmente significativa en el suelo P10, de mayor contenido en arcilla y puede ser 

atribuido a adsorción de la fracción más pequeña y polar de la MOS de FL, que 

fluorece a longitudes de onda más bajas, a la arcilla, que, como hemos visto 

anteriormente, posee una alta capacidad de adsorción para compuestos polares como 

metalaxil.  
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Figura III.2.4. Espectros de fluorescencia de los suelos enmendados B7 y P2 a pH del extracto 
del suelo y a pH2. 
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Figura III.2.5. Espectros de fluorescencia de los suelos enmendados P7 y P10 a pH del 
extracto del suelo y a pH 2. 
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Tabla III.2.3. Contenido en carbono orgánico total (COT) y soluble (COS) de los extractos de 
los suelos enmendados para la razón sólido/solución (1:2), índice de humificación (HIX) y 
aromaticidad a pH 2 y porcentaje de disminución del máximo del espectro de fluorescencia al 
acidificar a pH 2 (∇).  
 

Muestra pH COT 
(%) 

COS 
(mg/l) 

HIX Aromaticidad 
(lm-1mg-1) 

∇ 
(%) 

B7 7.0 1.06 18.0 ± 4.6 4.02 ± 1.06 2.39  ± 0.51 32 

B7+FS 7.0 1.71 96 ± 15 7.73 ± 0.63 3.69 ± 0.23 25 

B7+FL 4.9 1.96 1321 ± 163 0.75 ± 0.11 1.03 ± 0.12 44 

B7+A 5.6 3.30 1349 ± 22 0.53 ± 0.16 1.21 ± 0.15 40 

       

P2 7.9 0.57 9.8 ± 0.9 3.97 ± 0.27 2.36 ± 0.16 33 

P2+FS 8.9 1.83 74 ± 3 8.41 ± 0.42 4.39 ± 0.25 30 

P2+FL 6.5 1.70 1501 ± 80 0.85 ± 0.06 0.89 ± 0.00 12 

P2+A 6.8 3.29 1654 ± 58 0.34 ± 0.01 1.05 ± 0.02 10 

       

P7 7.6 1.44 18.3 ± 2.0 3.76 ± 0.43 2.08 ± 0.07 33 

P7+FS 7.4 1.76 73 ± 3 7.61 ± 0.40 3.24 ± 0.20 26 

P7+FL 7.7 2.16 1199 ± 57 0.98 ± 0.02 0.87 ± 0.20 22 

P7+A 7.0 3.71 1343 ± 62 0.37 ± 0.01 0.95 ± 0.05 16 

       

P10 7.5 0.48 13.5 ± 3.9 2.87 ± 0.32 1.73 ± 0.35 34 

P10+FS 8.6 1.33 62 ± 12 7.76 ± 0.66 3.29 ± 0.48 29 

P10+FL 8.0 1.64 988 ± 77 0.94 ± 0.09 0.64 ± 0.04 39 

P10+A 7.8 3.22 1204 ± 86 0.43 ± 0.08 0.87 ± 0.03 9 

 

 

Los valores de HIX de los suelos enmendados con FS son mayores que los de los 

suelos respectivos, aunque menores que los de la enmienda. Este último 
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comportamiento puede ser atribuido a la adsorción de la fracción más aromática de 

MOS de FS. 

 

Para los suelos enmendados con FL y A se observa que los porcentajes de 

disminución del máximo del espectro de fluorescencia al acidificar (∇) son muy 

variables.  Los valores de HIX y aromaticidad para los suelos enmendados con FL y A 

son menores que los de los suelos originales.  Los valores de HIX y aromaticidad 

obtenidos para los suelos enmendados con FL son ligeramente mayores que el 

observado para la enmienda, debido probablemente al hecho de que la fracción de la 

MOS que fluorece a longitudes de onda más bajas es rápidamente adsorbida, 

mientras que el material más humificado se queda en disolución.  Los valores de HIX 

para los suelos enmendados con A no tienen alteración significativa con respecto al 

extracto de A, siendo ligeramente menores para P2 y P7, si bien en la aromaticidad se 

observa un aumento, que es más significativo para los suelos menos arcillosos (B7 y 

P2), corroborando que el tipo de MO que se queda en disolución es más aromática 

que la que se adsorbe. 

 

 

 

III.2.1.3. Adsorción de la MOS de Enmiendas a Suelos  
 

Los espectros de fluorescencia de la MOS de los extractos de FS, FL y A antes y 

después de la interacción con los suelos B7, P2, P7 y P10 vienen representados en 

las Figuras III.2.6, III.2.7 y III.2.8 y en la Tabla III.2.4 los valores de absorbancia e HIX 

obtenidos a pH 2, antes y después de la interacción con los suelos.  La absorbancia 

(Abs<1) a 254 nm, es proporcional a la cantidad de COS (Traina et al., 1990; 

Branstetter et al., 1996, Schwarz et al., 2002), pudiendo este parámetro ser utilizado 

para la cuantificación de la MOS. 
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Tabla III.2.4. Valores de Absorbancia (254 nm) e HIX a pH 2 para la MOS inicial de FS, FL y 
A (extracto 1:20) y de la MOS después de la interacción con los suelos B7, P2, P7 y P10 
para la razón sólido/solución (1:2). 
 

  FS   FL   A  

 Abs  Ads
(%) 

HIX Abs Ads
(%) 

HIX Abs  Ads
(%) 

HIX 

Inicial 8.66* -- 6.45 19.16 -- 0.75 26.12 -- 0.43 

B7 3.68  
 (± 0.06)** 

58 6.15  
(± 0.24)

12.98 
(± 0.19)

32 0.61 
(± 0.02)

16.41  
(± 1.21) 

37 0.36 
(± 0.00)

P2 3.61  
(± 0.21) 

58 6.69  
(± 0.38)

14.16 
(± 0.68)

26 0.73 
(± 0.02)

15.47 
(± 0.35) 

41 0.36 
(± 0.00)

P7 2.80  
(± 0.05) 

68 7.18 
(± 0.13)

10.94 
(± 0.29)

43 0.80  
(± 0.03)

14.15 
 (± 

0.61) 

46 0.37  
(± 0.00)

P10 2.39  
(± 0.05) 

78 6.76  
(± 0.22)

9.42 
(± 0.24)

51 0.82 
(± 0.02)

10 
(± 0.47) 

60 0.38  
(± 0.00)

* - Valor de absorbancia calculado a partir del factor de dilución. 
** - El valor entre paréntesis corresponde a la desviación estándar de los 3 replicados.  

 

 

En el estudio de la adsorción de la MOS de FS se puede observar que la intensidad de 

fluorescencia disminuye en el orden P2≥B7>P7≥P10 (Fig. III.2.6) y que la absorbancia 

(254 nm) disminuye en el mismo orden B7≈P2>P7>P10 con relación a la del extracto 

inicial de FS.  Estos resultados indican que la adsorción está fuertemente relacionada 

con el porcentaje de arcilla de los suelos, lo que está de acuerdo con los resultados 

obtenidos por Shen (1999) y por Kaiser y Zech (2000), los cuales observaron que la 

MOS se adsorbe preferentemente a la fracción mineral del suelo. 

 

En los espectros de fluorescencia para la MOS de FL antes y después de la adsorción 

a los suelos B7, P2, P7 y P10 (Fig. III.2.7) podemos definir dos regiones, una a 

longitud de onda más baja (310 nm) y otra a longitudes más altas (420 nm).  Se 

observa que la MOS que fluorece a 310 nm es adsorbida el orden P10>P7>P2>B7.  

Esto explica la reducción del de fluorescencia a longitudes bajas(≈ 300 nm) en los sue- 



 

 

198

 

 
Figura III.2.6. Espectro de fluorescencia de la MOS de FS (inicial) y de la MOS 
después de la interacción con los suelos B7, P2, P7 y P10 a pH 2. 

 

 

 
Figura III.2.7. Espectro de fluorescencia de la MOS de FL (inicial) y de la MOS 
después de la interacción con los suelos B7, P2, P7 y P10 a pH 2.  
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Figura III.2.8. Espectro de fluorescencia de la MOS de A (inicial) y de la MOS 
después de la de la interacción con los suelos B7, P2, P7 y P10 a pH 2.  

 

 

los enmendados de mayor contenido en arcilla, como hemos visto en la sección 

anterior.  Por otro lado, se observa que los dos suelos con mayor proporción de 

montmorillonita (B7 y P7) tienen el mismo nivel de fluorescencia a longitudes de onda 

>400 nm.  Este resultado está de acuerdo con el estudio realizado por Torrents y 

Jayasundera (1997) de adsorción de COS presente en la superficie del lago 

Drummond (clasificada como materia tipo fúlvica) a pH 5 en montmorillonita saturada 

en Na+ y caolinita.  Estos autores observaron que montmorillonita saturada en Na+ 

adsorbía preferentemente moléculas más aromáticas mientras que la caolinita 

adsorbía las moléculas de menores pesos moleculares y menos aromáticos.  Los 

valores de HIX de la MOS presente después de la adsorción a los suelos, tienen 

valores muy semejantes a los de la enmienda. 

 

En el estudio de la adsorción de la MOS de A se puede observar que la intensidad de 

fluorescencia (Fig. III.2.8) y absorbancia (Tabla III.2.4) disminuyen en el orden 

Longitud de onda (nm)

300 320 340 360 380 400 420 440 460 480

Fl
uo

re
sc

en
ci

a 
co

rr
eg

id
a 

(A
U

F)

0.0

2.0e+4

4.0e+4

6.0e+4

8.0e+4

1.0e+5

1.2e+5

A 
B7
P2
P7
P10



 

 

200

P10>P7>B7≈P2 y en todos los suelos, especialmente en los suelos más arcillosos P7 

y P10, se observa una mayor disminución a longitudes de onda donde fluorecen 

moléculas más pequeñas y polares (≈ 300 nm), lo cual es indicativo de adsorción de 

esta fracción de la MOS.  

 

En la Tabla III.2.5 están indicados los valores de Kd y Kd normalizado para el contenido 

en carbono orgánico (KdOC) obtenidos para la MOS después de la interacción de los 

extractos de FS, FL y A con los suelos.  En primer lugar se puede ver que los valores 

de Kd y consecuentemente KdOC encontrados para la adsorción de MOS de FS son 

mucho mayores que los obtenidos para FL y A, especialmente en el caso de los suelos 

arcillosos P7 y P10.  Esto se puede explicar por el menor contenido en carbono 

orgánico la MOS de FS (222 mg/l) frente a los de FL y A (2843 y 3031 mg/l, para FL y 

A, respectivamente), ya que a menores concentraciones hay un mayor porcentaje de 

adsorción (Bowman y Sans, 1985).  También se observa que los valores de Kd para la 

MOS de las tres enmiendas aumentan con la proporción de arcilla de los suelos, 

confirmando que la MOS de las enmiendas estudiadas se adsorbe preferentemente a 

la fracción mineral de los suelos, como fue observado por Shen (1999) y Kaiser y Zech 

(2000).   

 

 
Tabla III.2.5. Valores de Kd y KdOC obtenidos para las distintas concentraciones iniciales (Ci) 
de la MOS de las enmiendas FS, FL y A en los suelos B7, P2, P7 y P10.  

 

Suelo  FS 
(Ci=222 mg/l) 

 FL 
(Ci=2843 mg/l) 

 A 
(Ci=3031 mg/l) 

  Kd KdOC  Kd KdOC  Kd KdOC 

B7  2.12 ± 0.03 116  1.02 ± 0.04 56  1.07 ± 0.07 58 

P2  2.08 ± 0.03 210  0.97 ± 0.06 98  0.96 ± 0.00 97 

P7  5.80 ± 0.06 235  1.15 ± 0.02 45  1.24 ± 0.07 50 

P10  6.01 ± 0.06 724  1.18 ± 0.04 142  1.30 ± 0.08 157 
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Cuando se analizan los valores de KdOC se observa que hay una variabilidad 

significativa.  Si bien diferencias en los valores de KdOC pueden deberse a las 

diferentes propiedades de la MO (Hamaker y Thompson, 1972), los altos valores 

obtenidos para los suelos con bajo contenido de MO (P2 y P10), también indican la 

importancia de la fracción mineral del suelo en la adsorción tanto de pesticidas (Celis 

et al., 1997b; Cox et al., 1998) como de la MOS (Shen, 1999; Cox et al., 2000). 

 

Para la MOS de FS se han realizado isotermas de adsorción en un rango de Ci de 

22.2 a 222 mg/l.  Estas isotermas se muestran en la Fig. III.2.9 y los coeficientes de 

determinación a la ecuación de Freundlich en la Tabla III.2.6.  Las formas de las 

isotermas son del tipo S para los suelos B7 y P7 (nf>1) y para los suelos P2 y P10 del 

tipo L (nf<1), según la clasificación de Giles et al. (1960).  El primer tipo de isotermas 

indica que hay un tipo de interacción específica entre las moléculas de la MOS y el 

suelo y que ésta se ve facilitada a medida que la concentración de MOS aumenta.  El 

hecho de que a concentraciones más bajas de MOS se observe una menor adsorción 

del mismo muestra que la atracción intermolecular existente es moderada y que hay 

una competencia  entre las moléculas orgánicas en disolución, las moléculas de agua 

y las moléculas adsorbidas a los sitios activos.  Las isotermas tipo L, indican una alta 

afinidad inicial entre la MOS y el suelo, y con el aumento de la concentración del soluto 

se incrementa la dificultad para encontrar sitios libres de adsorción.  Al igual que los 

plaguicidas estudiados, la existencia de más de un tipo de isoterma indica que no 

existe un único mecanismo de adsorción, debido a la naturaleza heterogénea del 

suelo, y como hemos visto de la MOS. 
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Tabla III.2.6. Coeficientes de Freundlich para la adsorción de FS a los suelos B7, 
P2, P7 y P10, coeficiente de determinación y Kf normalizado a la materia orgánica 
(KfOC). 

 

Suelo Kf (mg/kg) nf r2 KfOC 

B7 2.43 (1.25-4.74)* 1.216 ± 0.139 0.974 133 

P2 13.52 (3.69-49.49) 0.894 ± 0.257 0.924 1366 

P7 8.156 (2.96-22.45) 1.159 ± 0.246 0.917 330 

P10 36.73 (29.30-46.03) 0.804 ± 0.055 0.991 4425 

* - número en paréntesis es el rango de variación del valor medio de Kf. 
 

 

 

 
Figura III.2.9. Isotermas de adsorción de la MOS del extracto de FS en los suelos 
B7, P2, P7 y P10. 
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Los diferentes valores de Kf obtenidos para los distintos suelos muestran que no se 

puede correlacionar la adsorción de la MOS de FS con ninguna propiedad específica 

de los suelos.  Para los suelos con valor de nf semejantes parece haber una mayor 

adsorción de MOS en los suelos más arcillosos (P7 y P10).  Los valores de KfOC 

calculados muestran que no hay una relación directa entre la adsorción y el contenido 

en MO de los suelos.  Asimismo, el alto valor de KfOC para el suelo P10 revela la 

importancia de las superficies minerales en la adsorción de la MOS. 

 

 

 

III.2.2. ESTUDIOS DE POROSIDAD EN SUELOS ENMENDADOS 
 

El estudio por porosimetría de mercurio  de las muestras de suelos P2 y P7 se realizó 

una vez concluida la experiencia de movilidad de metalaxil en los suelos originales y 

enmendados con FS, FL y A (a continuación en III.2.3.3).  Los resultados han sido 

representados como volúmenes de poro relativos y acumulados en función del radio 

de poro (Fig. III.2.10).  Asimismo, se han calculado los volúmenes de poro de los 

suelos correspondientes a diversos rangos de diámetro de poro que se indican en la 

Tabla III.2.7 para los suelos P2 y P7 originales y enmendados.  

 

Cuando comparamos los suelos P2 y P7 originales se observa que el suelo P7, a 

pesar de tener mayor porosidad que el P2, volumen acumulado 190 mm3g-1 frente a 

180 mm3g-1 del P2, posee un menor volumen de poros del rango mayor estudiado 

(Tabla III.2.7).  Sin embargo, el volumen de microporos (0-0.10 µm) del P7 es mucho 

mayor que P2.  Esto es debido al mayor contenido en arcilla y materia orgánica del 

suelo P7 en comparación con el suelo P2 (Tabla II.1.1), lo que favorece la agregación 

y la microporosidad. 
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Figura III.2.10. Distribuciones de tamaños de poros y curvas acumuladas de 
volúmenes de poros de los suelos P2 y P7 originales y enmendados con FS, FL 
y A. 
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Tabla III.2.7. Volumen de poros relativo (mm3g-1) de las muestras de suelo P2 y P7original y 
enmendados con FS, FL y A. 
 

Rango P2  P7 

 Orig +FS +FL +A  Orig +FS +FL +A 

0.00-0.01 µm 5.6 5.8 3.3 7.7  15.7 14.0 15.7 15.2 

0.01-0.10 µm 14.3 15.9 18.2 15.8  33.3 36.4 32.9 28.5 

0.10-1.0 µm 9.9 14.6 15.8 15.7  16.7 24.6 27.5 24.3 

1.0-10 µm 40.1 37.1 45.2 38.6  34.0 43.0 74.9 45.4 

10-100 µm 109.9 51.1 58.1 145.0  91.2 111.7 106.0 110.9 

Vol. acumulado 179.8 124.5 140.7 222.7  190.9 229.7 257.0 224.3 

 

 

Cuando estudiamos la porosidad del suelo P2 enmendado con FL, FS y A, se observa 

que en el caso de P2+FL y P2+FS el volumen total de poros disminuye respecto al 

original, mientras que el P2+A posee un mayor volumen de poros que el suelo original.  

La reducción de la porosidad (vol. acumulado) en los suelos enmendados con FS y FL 

es debido a la reducción de poros en el rango mayor estudiado (10-100 µm), mientras 

que el incremento de porosidad en el suelo P2 enmendado con A es debido a un 

incremento en este mismo rango. 

 

En el caso del suelo P7 enmendado con FS, FL y A, vemos como en todos los casos 

(Fig. III.2.10) el volumen total de poros aumenta y este aumento es debido a un 

incremento en el volumen de poro de 01. a 1, 1 a 10 µm y de 10 a 100 µm.  El suelo 

P7 es un suelo más estructurado debido a su mayor porcentaje en arcilla, MO y mayor 

contenido en montmorillonita que el suelo P2 (Tabla II.1.1) y que, como se vió en la 

sección anterior, adsorbe mayor cantidad de MOS de FL que el suelo P2.  Las 

enmiendas sólidas (FS y A) tienen un aumento más significativo en el rango de 10-100 

µm, mientras que el FL en el rango de radio de poro 1.0-10 µm.  Tanto la MO soluble 
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como la no soluble afectarán el estado de agregación de los suelos en comparación 

con el original.  Así, para las enmiendas sólidas al poseer una estructura física propia, 

pueden formar agregados tanto con el suelo como entre sí, confiriendo un mayor 

número de poros en el rango mayor estudiado (10-100 µm) en comparación con FL.  

La reducción de la porosidad con la adición de materia orgánica soluble fue observada 

por Cox et al. (1997b) en el caso de un suelo de alto contenido en CaCO3 y arcillas al 

que se le aplicó alpechín a dosis de 300 y 600 l/m2.  Esta reducción en la porosidad ha 

sido atribuida a la MOS del alpechín y a su alto contenido en sales, ambos agentes 

cementantes y capaces de agregar partículas de suelo bloqueando de esta forma 

poros de gran tamaño (Tisdall y Oades, 1982).  El incremento en la porosidad del 

suelo tras la enmienda con alperujo también se ha observado con anterioridad 

(Albarrán et al., 2003).  Al igual que en nuestro estudio, el incremento en porosidad se 

debe fundamentalmente al aumento del volumen de poros en el rango mayor 

estudiado.  Estas diferencias encontradas, tanto entre suelos (P2 y P7) como entre 

enmiendas, ponen de manifiesto la gran complejidad de las interacciones enmienda-

suelo y su efecto en la porosidad.  Así, mientras que en el suelo arenoso P2 tanto 

enmienda sólida (FS) como líquida (FL) reducen la porosidad bloqueando los poros de 

mayor tamaño, estas mismas enmiendas, y especialmente la líquida FL aumenta el 

volumen de poros en el suelo arcilloso P7, en este caso probablemente debido a la 

generación de nuevos agregados con mayor porosidad. 

 

El papel de la materia orgánica soluble debe ser fundamental en la porosidad del 

suelo, sin embargo no encontramos una relación clara en cuanto a su efecto en la 

porosidad.  El diferente efecto de FL y A (ambas enmiendas con alto contenido en 

MOS) en la porosidad del P2, parece indicar la importancia de la cantidad de MOS así 

como de la calidad de ésta. 

 

 

 

 

 



III. Resultados y Discusión. 207 

III.2.3. ESTUDIO DEL COMPORTAMIENTO DE METALAXIL 
 

 

III.2.3.1. Adsorción-desorción  
 

Se seleccionaron 6 suelos, 2 de Portugal (B6 y B7) y 4 de España (AL, P2, P7 y P10) 

con características distintas para estudiar el efecto de la adición de un 10 % (p/p en 

seco) de Fertiormont Sólido (FS), Fertiormont Líquido (FL) y Alperujo (A), cuyas 

características están indicadas en la sección II.1.3, en la adsorción de metalaxil.  Los 

cambios obtenidos en el contenido en materia orgánica (MO) y pH de los suelos 

enmendados (SE) vienen indicados en la Tabla III.2.8. 

 

Como se puede observar por los valores de la Tabla III.2.8 el contenido en materia 

orgánica se va incrementando, en mayor o menor medida, tras la enmienda.  Los 

suelos enmendados con alperujo son los que presentan mayor contenido en materia 

orgánica, ya que esta enmienda es la que presenta el mayor contenido de materia 

orgánica (Tabla II.1.2).  En general, se observa un aumento de pH tras la enmienda 

con FS (suelos B6, P2 y P10) y una reducción del pH tras la enmienda con FL y A, de 

menores pH (Tabla II.1.2). 

 

En la Fig. III.2.11 viene representado el cromatograma correspondiente al análisis de 

metalaxil tras la interacción con el suelo P10 enmendado con FS (P10+FS), usando en 

este caso como fase móvil acetonitrilo y agua (60 y 40 %, respectivamente), 

observándose una buena separación del pico correspondiente a metalaxil. 

 

A diferencia del método de análisis de metalaxil en suelos sin enmendar, el tiempo de 

retención del fungicida cambia de 6.9 a 3.9 min.  También se observan otros dos picos 

más correspondientes a la materia orgánica soluble (MOS) de FS. 
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Tabla III.2.8. Valores de pH y porcentaje de materia orgánica 
de los suelos seleccionados antes y después de enmendados 
con FS, FL y A (10% p/p). 
 

SUELOS pH CO (%) MO (%) 

B6 7.4 1.12 1.93 

B6+FS 7.8 1.78 3.07 

B6+FL 7.3 2.28 3.92 

B6+A 7.0 3.41 5.88 

B7 7.0 1.06 1.83 

B7+FS 7.0 1.72 2.95 

B7+FL 4.9 1.96 3.37 

B7+A 5.6 3.30 5.69 

AL 8.0 0.83 1.43 

AL+FS 8.0 1.38 2.38 

AL+FL 7.8 1.44 2.48 

AL+A 7.1 3.21 5.52 

P2 7.9 0.57 0.99 

P2+FS 8.9 1.83 3.15 

P2+FL 6.5 1.70 2.92 

P2+A 6.8 3.30 5.67 

P7 8.0 1.44 2.47 

P7+FS 7.4 1.76 3.03 

P7+FL 7.7 2.16 3.72 

P7+A 7.0 3.72 6.40 

P10 8.3 0.48 0.83 

P10+FS 8.6 1.33 2.29 

P10+FL 8.0 1.65 2.83 

P10+A 7.8 3.23 5.55 
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Figura III.2.11. Cromatograma del análisis de metalaxil en el suelo P10+FS. 

 

 

 

 

III.2.3.1.1. Isotermas de adsorción y cálculo de coeficientes de adsorción 
 

Con los suelos enmendados (SE) se realizaron isotermas de adsorción y las isotermas 

obtenidas están representadas en la Figura III.2.12 junto con las correspondientes 

isotermas de metalaxil en suelo original.  Tras el ajuste de las isotermas a la ecuación 

de Freundlich se obtuvieron los coeficientes, Kfa y nfa que se presentan en Tabla 

III.2.9 junto con el ajuste a la ecuación y la adsorción de metalaxil a mayores 

concentraciones, Cs20 y Cs50.  Los coeficientes de adsorción normalizados para la 

materia orgánica (KOC) también se muestran en esta tabla. 
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Figura III.2.12. Isotermas de adsorción de metalaxil en los suelos B6, B7, AL, P2, 
P7 y P10 originales y enmendados con FS, FL y A. 
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Tabla III.2.9. Coeficientes de adsorción (Kfa y nfa) de metalaxil obtenidos a partir de la 
ecuación de Freundlich y coeficiente de determinación del ajuste, capacidad de adsorción 
para Ce=20 y 50 µM y KOC para los suelos originales, B6, B7, AL, P2, P7 y P10 y 
respectivos suelos enmendados con FS, FL y A. 

 

Suelo Kfa nfa r2 Cs(20) Cs(50) KOC 

       

B6   1.46 (1.26 - 1.68)*     0.87 ± 0.05** 0.990 20 44 130 

B6+FS 3.19 (2.78 - 3.65) 0.83 ± 0.05 0.989 39 83 179 

B6+FL 2.27 (2.05 - 2.52) 0.76 ± 0.04 0.993 22 44 100 

B6+A 2.70 (2.56 - 2.85) 0.85 ± 0.02 0.998 34 75 79 

       

B7 0.64 (0.47 - 0.87) 1.22 ± 0.11 0.976 24 75 61 

B7+FS 1.21 (1.14 - 1.28) 1.12 ± 0.02 0.999 35 99 137 

B7+FL 0.21 (0.18 - 0.26) 1.56 ± 0.06 0.995 23 95 11 

B7+A 1.52 (1.45 - 1.58) 1.02 ± 0.02 0.999 32 82 46 

       

AL 0.43 (0.36 - 0.51) 1.13 ± 0.06 0.993 13 36 52 

AL+FS 1.60 (1.50 - 1.77) 0.95 ± 0.02 0.998 28 66 116 

AL+FL 0.51 (0.33 – 0.77) 0.98 ± 0.12 0.973 10 24 35 

AL+A 1.17 (1.05 - 1.30) 1.00 ± 0.04 0.996 23  58 36 

       

P2 0.26 (0.22 - 0.32) 1.25 ± 008 0.993 11 34 46 

P2+FS 1.61 (1.38 -1.87) 0.97 ± 0.06 0.991 29 71 88 

P2+FL 0.30 (0.24 - 0.38) 1.16 ± 0.07 0.989 10 28 18 

P2+A 1.12 (0.95 - 1.44) 1.02 ± 0.08 0.984 24 61 34 

       

P7 1.31 (1.20 - 1.42) 0.99 ± 0.03 0.997 25 63 91 

P7+FS 2.22 (1.96 - 2.52) 0.98 ± 0.05 0.993 41 101 126 

P7+FL 0.32 (0.22 - 0.44) 1.32 ± 0.07 0.976 17 56 15 

P7+A 1.32 (1.05 - 1.65) 0.99 ± 0.08 0.981 26 64 35 

       

P10 5.48 (5.22 - 5.75) 1.08 ± 0.02 0.998 140 376 1135 

P10+FS 5.34 (4.52 – 6.30) 1.07 ± 0.08 0.982 131 348 401 

P10+FL 1.89 (1.72 - 2.08) 1.32 ± 0.03 0.997 98 330 115 

P10+A 3.52 (3.04 – 4.08) 1.07 ± 0.07 0.990 87 232 109 

* - número en paréntesis es el rango de variación del valor medio de Kfa. 
** - valor medio de nfa ± desviación estándar. 
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Al añadir diferentes enmiendas o residuos orgánicos a suelos de distintas 

características, se espera comportamientos diferentes para cada suelo enmendado.  

En algunos casos las isotermas de adsorción de los suelos enmendados difieren de 

los suelos no enmendados en la forma, por ejemplo, las isotermas de los suelos AL y 

P2 son del tipo S y de tipo C las de los respectivos suelos enmendados.  La mayoría 

de las isotermas de los suelos enmendados son del tipo C, típicas de una partición 

entre una superficie orgánica y un medio inorgánico.  Sin embargo, algunos suelos 

enmendados son del tipo L (B6+FS, B6+FL, B6+A) y S (B7+FL, P2+FL, P7+FL, 

P10+FL).  El que exista distintas formas de isotermas de adsorción es indicativo de 

que en los suelos enmendados tampoco hay un único mecanismo de adsorción de 

metalaxil, debido a la naturaleza heterogénea de las superficies adsorbentes del suelo 

y de la materia orgánica exógena (Cox et al, 1995a; 2000).  También estos diferentes 

mecanismos de interacción pueden ser consecuencia del diferente grado de 

asociación  materia orgánica-componentes coloidales del suelo, lo cual depende tanto 

de las propiedades de las enmiendas como de la naturaleza de los coloides del suelo 

(Celis et al., 1999; Cox et al., 2000b). 

 

Con excepción del suelo P10, todos los suelos presentan una mayor capacidad de 

adsorción, tanto a bajas concentraciones (Kfa) como a altas concentraciones (Cs20 y 

Cs50) de metalaxil, en los suelos enmendados con FS y con A, siendo el orden suelo 

(S) sin enmendar <S+A<S+FS, lo que está de acuerdo con trabajos anteriores con 

plaguicidas que muestran que la adsorción aumenta en los suelos enmendados debido 

al incremento en materia orgánica (Guo et al., 1993; Cox et al., 1997b y 2000; Celis et 

al., 1998, Albarrán et al., 2003).  Estudios realizados en suelos enmendados con 

alperujo por Albarrán et al. (2004), muestran que la adsorción de simazina aumenta 

con la cantidad de enmienda añadida.  Para los suelos enmendados con FL, en 

general se observa que la capacidad de adsorción a bajas concentraciones (Kfa) 

disminuye o no sufre alteración significativa.  A mayores concentraciones (Cs20 y 

Cs50) los suelos enmendados con FL tienen menor o igual adsorción que el suelo 

original, con excepción del suelo B7+FL cuya adsorción es cooperativa (tipo S).  En 
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estudios  de adsorción de imidacloprid realizados en nuestro laboratorio en suelos 

enmendados con FL tampoco hubo alteración de la adsorción con la adición de esta 

enmienda (Cox et al., 2004).  Como vimos en la sección anterior, la MOS de FL está 

constituida por moléculas de bajo peso molecular y poco humificadas, que se 

adsorben preferentemente a la fracción arcilla.  El diferente comportamiento del suelo 

B6+FL, en el que la adsorción a bajas concentraciones de metalaxil aumenta tras la 

enmienda, se puede explicar por su elevado contenido en montmorillonita (Tabla 

II.1.1).  A concentraciones bajas existen muchos sitios disponibles para la adsorción 

de moléculas de metalaxil, mientras que a mayores concentraciones existirá 

competencia con la MOS de FL.  El mismo comportamiento se observó al estudiar la 

adsorción de simazina a un suelo rico en montmorillonita cuando se enmendó con FL 

(Cox et al., 2000b).   

 

El suelo P10, como ya se dijo, tiene un comportamiento excepcional en lo que 

respecta a la adsorción de metalaxil.  Por las características del suelo original, se 

constata que posee una gran superficie mineral, que tiene un comportamiento especial 

por tratarse de un suelo de marisma, en el que la ilita, componente mayoritario de su 

fracción arcilla, está altamente alterada (Amudson et al., 1985; Arambari et al., 1987).  

Por el contrario a lo observado en los otros suelos, la adición de FS no incrementa la 

adsorción de metalaxil ni a altas ni a bajas concentraciones, mientras que la adición de 

FL y A al suelo P10 reduce la adsorción de metalaxil, especialmente en el caso de 

P10+FL a bajas concentraciones y P10+A a concentraciones más elevadas.  La 

capacidad de adsorción de superficie mineral del P10 es tan elevada que la presencia 

de la MO proveniente de la enmienda FS apenas se hace sentir.  La superficie mineral 

disponible para la adsorción se ve altamente reducida para el caso de los suelos 

enmendados con FL y A, de alto contenido en MOS y de mayor grado de interacción 

con el suelo como se vió en la sección III.2.2.  La adsorción de la MOS de estas 

enmiendas al suelo reduce los sitios disponibles para la adsorción de metalaxil (Pusino 

et al., 1994; Celis et al., 1997b y 1998). 
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La relevancia de la materia orgánica del suelo en la adsorción de metalaxil puede ser 

comparada por los valores de Kfa normalizados para la MO (KOC).  En nuestro caso, se 

observa una gran variabilidad de KOC en los suelos originales sin enmendar desde 46 

(P2) hasta 1137 (P10) y en los suelos enmendados desde 402 (P10+FS) a 15 

(P7+FL).  Este resultado indica la heterogeneidad de la materia orgánica tanto 

exógena como la endógena, así como la contribución de otros componentes no 

orgánicos en la adsorción (Cox et al., 2004).  En los suelos enmendados con FL y A, 

los valores de KOC más bajos que los de los suelos originales ponen de manifiesto no 

sólo la baja capacidad de adsorción de la MO exógena de FL y A sino también su 

efecto negativo en la capacidad de adsorción de metalaxil en la superficie mineral. 

 

El efecto de la adición de enmiendas orgánicas en la adsorción de metalaxil pone de 

manifiesto la heterogeneidad de la materia orgánica exógena indicada en la sección 

III.2.1.  La materia orgánica de FS, de menor componente soluble y mayor índice de 

humificación tiene una mayor capacidad de adsorción de metalaxil, como se observa 

también en los altos valores calculados de KOC que se muestran en la Tabla III.2.31.  

Por el contrario, la alta cantidad de MOS de A y especialmente de FL, de bajo índice 

de humificación y de alta afinidad por las superficies minerales del suelo, da lugar a 

una reducción de éstas, que conlleva a una reducción de sitios disponibles para la 

adsorción de metalaxil. 

 

 

 

III.2.3.1.2. Correlaciones de la adsorción con las propiedades del suelo 
 

En la Tabla III.2.10 vienen indicados los coeficientes de correlación lineales (r) 

obtenidos en análisis de regresión simple entre la capacidad de adsorción (Kfa) de 

metalaxil y a las distintas propiedades de los suelos, cuando se analizan la totalidad de 

los suelos originales (SO) y suelos enmendados (SE) incluyendo y sin incluir el suelo 

P10, y en las Figuras III.2.13 y III.2.14 se muestran las representaciones gráficas. 
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La capacidad de adsorción de metalaxil se correlaciona muy significativamente con la 

cantidad de arcilla y menos significativamente con el pH cuando se analizan todos los 

suelos.  Cuando se excluyen los suelos P10 y P10+E las propiedades que más 

significativamente se correlacionan con la capacidad de adsorción de metalaxil son la 

arcilla de forma positiva y la ilita de forma negativa y menos significativamente se 

correlaciona con la cantidad de montmorillonita.  No se observa la influencia de la MO 

en la adsorción de metalaxil en los suelos enmendados como acontece en los suelos 

naturales. 

 

 
Tabla III.2.10. Coeficientes de correlación simple (r) de los coeficientes de adsorción 
Kfa de metalaxil frente a las propiedades de los suelos, para la totalidad de los 
suelos originales y enmendados (SO+SE) con y sin P10 y P10+E (SO+SE*).  
 

Propiedad  SO+SE  SO+SE* 

pH   0.438++   0.118 

MO (%) -0.033   0.330 

Arcilla(%)  0.706++++   0.562+++ 

Ilita (%)  0.075 -0.590+++ 

Montmorillonita (%)  0.014   0.532++ 

Caolinita (%) -0.142   0.243 

+ - 0.05<P<0.1; ++ - 0.01<P<0.05; +++ - 0.001<P<0.01; ++++ - P<0.001. 
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Figura III.2.13. Regresiones lineales de la capacidad de adsorción de 
metalaxil a bajas concentraciones (Kfa) frente a las distintas propiedades de 
los suelos, cuando se analizan todos los suelos originales y enmendados.  
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Figura III.2.14. Regresiones lineales de la capacidad de adsorción de 
metalaxil a bajas concentraciones (Kfa) frente a las distintas propiedades de 
los suelos, cuando se analizan todos los suelos originales y enmendados, 
excluyendo el suelo P10 y P10+E. 
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III.2.3.1.3. Isotermas de desorción y cálculo de coeficientes de desorción 
 

Las isotermas de desorción para los suelos B6, B7, AL, P2, P7 y P10 y los respectivos 

suelos enmendados con FS, FL y A vienen representados en las Fig. III.2.15, III.2.16 y 

III.2.17  En la Tabla III.2.11 están indicados los coeficientes de Freundlich (Kfd y nfd), 

los coeficientes de determinación (r2) así como los valores de porcentaje de desorción 

(%D) y coeficiente de histéresis (H).   

 

Los valores de Kfd son en general superiores a los valores de Kfa, indicando que la 

adsorción es irreversible, como se confirma por los valores de histéresis superiores a 

100.  Los valores de Kfd de los suelos enmendados, con excepción de los suelos 

enmendados de P10, son mayores que de los suelos originales indicando una mayor 

irreversibilidad en la desorción de metalaxil en los suelos enmendados.  Este 

comportamiento también fue observado en estudios de desorción de atrazina con 

suelos enmendados con lodo de depuradora (Celis et al., 1998).  Los porcentajes de 

desorción, con excepción de los suelos enmendados de P10, son menores en los 

suelos enmendados con FS y A, que como hemos visto en las sección anterior son las 

que más adsorben (Tabla III.2.9).  Cabe destacar que las diferencias entre suelos 

originales y suelos enmendados en lo que respecta al porcentaje de desorción son 

mayores en los suelos AL y P2.  En estos suelos enmendados los porcentajes de 

desorción son bastantes menores que en los demás suelos.  

 

El comportamiento diferente en la desorción de los suelos P10 enmendados es debido 

al diferente comportamiento en la adsorción de metalaxil en el suelo P10 tras la 

adición de las enmiendas, como se ha discutido en la sección anterior (III.2.3.1.1). 

 

Los coeficientes  de histéresis, en los suelos B6, P2, y P10, son mayores en los suelos 

enmendados con FL, a pesar de que en estos otros suelos no experimentan variación 

o sufren un descenso en la adsorción cuando son enmendados con FL.  Por el 

contrario, en los suelos B7, AL y P7 los mayores porcentajes de histéresis 

corresponden a los suelos enmendados con FS y A, de mayor capacidad de adsorción 
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Figura III.2.15. Isotermas de adsorción-desorción de metalaxil para el suelo B6 y 
B7 original y enmendado con FS, FL y A. 
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Figura III.2.16. Isotermas de adsorción-desorción de metalaxil para el suelo 
AL y P2 original y enmendado con FS, FL y A. 
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Figura III.2.17. Isotermas de adsorción-desorción de metalaxil para el suelo P7 y 
P10 original y enmendado con FS, FL y A. 
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Tabla III.2.11. Coeficientes de desorción (Kfd y nfd) de metalaxil obtenidos a partir de la 
ecuación de Freundlich y coeficiente de determinación del ajuste, porcentaje de desorción 
(%D) y coeficiente de histéresis (H) para los suelos originales, B6, B7, AL, P2, P7 y P10 y 
respectivos suelos enmendados con FS, FL y A. 
 

Suelo Kfd nfd r2 %D H 

      
B6    14.12 (10.81 – 18.46)*     0.34 ± 0.08** 0.910 42 254 

B6+FS 22.86 (19.97 - 26.16) 0.36 ± 0.04 0.976 36 232 

B6+FL 18.28 (13.96 - 23.93) 0.26 ± 0.08 0.846 36 296 

B6+A 15.31 (11.34 - 20.68) 0.40 ± 0.09 0.913 43 212 

      
B7 1.42 (1.72 - 1.18) 1.06 ± 0.05 0.995 62 115 

B7+FS 4.97 (3.98 - 6.21) 0.76 ± 0.06 0.986 52 147 

B7+FL 2.26 (2.05 - 2.50) 0.95 ± 0.03 0.998 61 122 

B7+A 4.01 (2.84 - 5.66) 0.77 ± 0.10 0.969 56 132 

      
AL 1.23 (0.93 - 1.63) 0.90 ± 0.08 0.986 99 126 

AL+FS 5.29 (4.83 - 5.80) 0.67 ± 0.03 0.997 54  141 

AL+FL 1.66 (1.30 - 2.13) 0.79 ± 0.07 0.985 68 124 

AL+A 4.68 (3.44 - 6.37) 0.66 ± 0.09 0.965 58 152 

      
P2 0.82 (0.66 - 1.02) 1.00 ± 0.06 0.993 73 125 

P2+FS 4.36 (4.14 - 4.58) 0.74 ± 0.02 0.999 55 130 

P2+FL 2.79 (1.99 - 3.92) 0.64 ± 0.09 0.958 65 183 

P2+A 3.68 (2.56 - 5.31) 0.77 ± 0.10 0.964 58 133 

      
P7 1.47 (0.79 – 1.94) 1.05 ± 0.13 0.972 66 94 

P7+FS 8.52 (6.72 – 10.80) 0.65 ± 0.07 0.977 47 150 

P7+FL 0.74 (0.42 - 1.27) 1.17 ± 0.15 0.967 66 113 

P7+A 4.46 (3.14 - 6.33) 0.72 ± 0.10 0.963 55 137 

      
P10 27.16 (30.88 - 23.90) 0.58 ± 0.05 0.988 24 188 

P10+FS 14.82 (12.86 - 17.09) 0.77 ± 0.05 0.992 27 138 

P10+FL 22.23 (16.55 – 29.87) 0.57 ± 0.10 0.944 31 231 

P10+A 8.03 (4.85 - 13.29) 0.83 ± 0.16 0.931 38 129 

* - número en paréntesis es el rango de variación del valor medio de Kfd. 
** - valor medio de nfd ± desviación estándar. 
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 de metalaxil.  Estos resultados revelan la gran complejidad de interacciones entre 

metalaxil y los suelos enmendados, las cuales dependen no solo del tipo de enmienda 

sino también del suelo al que se le aplica. 

 

 

 

III.2.3.1.4.Correlaciones de la desorción con las propiedades del suelo 

 

Para ver cómo las propiedades de los suelos influyen en la desorción de metalaxil en 

los suelos enmendados se hicieron estudios de regresiones simple entre Kfd, %D y H 

frente a las distintas propiedades de los suelos, considerando los suelos originales y 

enmendados (SO+SE) con y sin el suelo P10 original y enmendado.  Los coeficientes 

de correlación (r) obtenidos se presentan en las Tablas III.2.12, III.2.13 y III.2.14, 

respectivamente. 

 

 
Tabla III.2.12. Coeficientes de correlación simple (r) entre los 
coeficientes de desorción Kfd de metalaxil frente a las propiedades de 
los suelos, para los suelos originales y enmendados (SO+SE) con y sin 
P10 y P10+E (SO+SE *).  
 

  Propiedad   SO+SE SO+SE* 

  pH  0.292  0.075 

  MO (%) -0.112  0.169 

  Arcilla(%)         0.668++++      0.525++ 

  Ilita (%) -0.215        -0.766++++ 

  Montmorillonita (%)  0.291        0.717++++ 

  Caolinita (%) -0.280 -0.374 

+ - 0.05<P<0.1; ++ - 0.01<P<0.05; +++ - 0.001<P<0.01; ++++ - P<0.001. 
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Figura III.2.18. Regresiones lineales de la capacidad de desorción de 
metalaxil frente a las distintas propiedades de los suelos, cuando se 
analizan todos los suelos originales y enmendados. 
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Figura III.2.19. Regresiones lineales de la capacidad de desorción de 
metalaxil frente a las distintas propiedades de los suelos, cuando se 
analizan los suelos SO+SE, excluyendo los suelos P10 y P10+E.  
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valores más altos de kfd indican que la isoterma de desorción está más por encima de 

la de adsorción.  Cuando se analizan SO+SE sin P10 y P10+E, se correlacionan  muy 

significativamente con los minerales de ilita (negativamente) y montmorillonita, además 

de la arcilla.  Estos resultados sugieren que la adsorción a montmorillonita es más 

irreversible que la adsorción a la ilita. 

 

 
Tabla III.2.13. Coeficientes de correlación simple (r) entre el porcentaje 
de desorción (%D) de metalaxil frente a las propiedades de los suelos, 
para los suelos originales y enmendados (SO+SE) con y sin P10 y 
P10+E (SO+SE *). 
 

  Propiedad SO+SE SO+SE* 

  pH -0.186   0.109 

  MO (%) -0.115 -0.371 

  Arcilla(%)       -0.662++++   -0.417+ 

  Ilita (%) 0.105       0.603+++ 

  Montmorillonita (%) -0.263      -0.669++++ 

  Caolinita (%)   0.389+     0.508++ 

+ - 0.05<P<0.1; ++ - 0.01<P<0.05; +++ - 0.001<P<0.01; ++++ - P<0.001 
 

 

El porcentaje de desorción (%D) de metalaxil se correlaciona muy significativamente 

(negativamente) con la cantidad de arcilla para todos los suelos.  Sin la presencia de 

P10 y P10+E, de alto contenido en ilita y alta capacidad de adsorción, hay una 

correlación muy significativa con la montmorillonita (negativamente) seguido de la ilita 

y caolinita (positivamente para ambas), confirmando el papel fundamental de la 

montmorillonita en la irreversibilidad de adsorción de metalaxil.  Igualmente, el 

coeficiente de histéresis (Tabla III.2.14) está correlacionado significativamente con la 

cantidad de ilita (negativamente) y montmorillonita,  tanto cuando se analizan todos los 

suelos como sin la presencia de P10 y P10+E.  Estos resultados confirman el papel 

fundamental de la montmorillonita en la irreversibilidad de la adsorción de metalaxil, y, 
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al igual que ocurriera con los suelos originales, revelan que fracción mineral del suelo 

va a ser determinante de la cantidad de fungicida que puede desorberse del suelo. 

 

 

 
Figura III.2.20. Regresiones lineales del porcentaje de desorción de metalaxil 
frente a las distintas propiedades de los suelos, cuando se analizan todos los 
suelos originales y enmendados. 
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Figura III.2.21. Regresiones lineales del porcentaje de desorción de metalaxil 
frente a las distintas propiedades de los suelos, cuando se analizan los suelos 
SO+SE, excluyendo los suelos P10 y P10+E.  
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Tabla III.2.14. Coeficientes de correlación simple (r) entre 
coeficiente de histéresis (H) de metalaxil frente a las propiedades 
de los suelos, para los suelos originales y enmendados (SO+SE) 
con y sin P10 y P10+E (SO+SE*). 

 

  Propiedad SO+SE SO+SE* 

  pH  0.037   0.002 

  MO (%)  0.002   0.098 

  Arcilla(%)   0.359+    0.411+ 

  Ilita (%)     -0.501+++      -0.678+++ 

  Montmorillonita (%)      0.530+++       0.651+++ 

  Caolinita (%) -0.344 -0.366 

+ - 0.05<P<0.1; ++ - 0.01<P<0.05; +++ - 0.001<P<0.01; ++++ - P<0.001. 
 

 

Los estudios de correlación entre el valor del porcentaje de desorción e histéresis 

frente a Kfa se muestran en la Tabla III.2.15 y en la Fig. III.2.24 se presentan las 

representaciones gráficas.  Al igual que ocurriera en los suelos originales, el 

porcentaje de desorción y la capacidad de adsorción se encuentran muy 

significativamente correlacionados de forma negativa, tanto si consideramos los 

suelos P10 y P10 enmendados (SO+SE) como si no (SO+SE*).  Por el contrario, el 

coeficiente de histéresis no se correlaciona cuando se analizan todos los suelos 

enmendados, pero sin la presencia de P10 y P10+E hay una correlación bastante 

significativa con la capacidad de adsorción de metalaxil.  
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Figura III.2.22. Regresiones lineales del coeficiente de histéresis (H) de 
metalaxil frente a las distintas propiedades de los suelos, cuando se 
analizan todos los suelos originales y enmendados. 
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Figura III.2.23. Regresiones lineales del coeficiente de histéresis (H) de 
metalaxil frente a las distintas propiedades de los suelos, cuando se 
analizan los suelos SO+SE, excluyendo los suelos P10 y P10+E.  
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Tabla III.2.15. Coeficientes de correlación (r) entre Kfa y 
porcentaje de desorción (%D) y histéresis (H) para los suelos 
originales y enmendados (SO+SE) con y sin P10 y P10+E 
(SO+SE*). 
 

Muestras %D H 

SO+SE        -0.807++++ 0.244 

SO+SE*        -0.763++++      0.669+++ 

+ - 0.05<P<0.1; ++ - 0.01<P<0.05; +++ - 0.001<P<0.01; ++++ - P<0.001 
 

 

 
Figura III.2.24. Rectas de regresión entre el porcentaje de desorción (%D) y 
coeficientes de histéresis (H) frente a coeficiente de adsorción (Kfa) de metalaxil 
para los suelos (SO+SE) con y sin P10 y P10+E (SO+SE*). 
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III.2.3.2. Disipación 
 

De los suelos naturales considerados en este estudio se seleccionaron tres suelos, B7, 

P2 y P7 para la realización del estudio de la disipación de metalaxil en los suelos 

enmendados.  En la Figura III.2.25 están representados las curvas de disipación de 

metalaxil en los suelos B7, P2 y P7 enmendados con FS, FL y A.  En la Tabla III.2.16  

se muestran los valores de vida media obtenidos tras el ajuste de la curva de 

disipación a una cinética de primer orden. 

 

Como vimos en la sección III.1.1, metalaxil es más persistente en los suelos arcillosos 

(P7) y con mayor cantidad de MO, que en los suelos pobres en MO y arenosos (P2) 

debido a su mayor adsorción en los primeros.  En este estudio, el tiempo de vida 

media de metalaxil para el suelo B7  sin enmendar es similar al del suelo P7, a pesar 

de no ser el B7 un suelo rico en arcilla (Tabla II.1.1).  Este comportamiento puede ser 

explicado por el alto coeficiente de histéresis de metalaxil en este suelo (Tabla 

III.2.11), debido probablemente al mayor porcentaje en montmorillonita en la fracción 

mineral.  El valor medio de la vida media (68 d) encontrados para los tres suelos 

originales están de acuerdo con los valores citados en la bibliografía (Kookana et al., 

1998; Sukul y Spiteller, 2001) 

 

Como se puede observar en la Fig. III.2.25  y en la Tabla III.2.16, en los suelos 

enmendados, con excepción del suelo B7+FL, la disipación es menor que en los 

suelos originales.  En el caso del suelo B7+FL la disipación es similar a la del suelo B7 

sin enmendar.  Para los suelos B7 y P7 enmendados, los suelos enmendados con A 

son los que presentan una mayor vida media para metalaxil. 

 

Estos resultados indican que la persistencia de metalaxil en los suelos enmendados 

(Tabla III.2.16) varía con el tipo de suelo y de enmienda.  El mayor tiempo de vida 

media, en los suelos enmendados con excepción del suelo B7+FL, puede resultar de 

diferentes situaciones: 
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Figura III.2.25. Representación gráfica de las curvas de disipación de 
metalaxil para los suelos B7, P2, P7 originales y enmendados con FS 
FL y A. 
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Tabla III.2.16. Tiempos de vida media del fungicida metalaxil (t1/2) calculados 
después del ajuste de la curva de disipación a una cinética de primer orden para 
los suelos B7, P2 y P7 originales y enmendados con FS, FL y A. 
 

Suelo t1/2 (d) r2 Kfa 

B7 80 (75-106)* 0.950 0.64 

B7+FS 217 (191-239) 0.942 1.21 

B7+FL 86 (72-107) 0.838 0.21 

B7+A 772 (559-1252) 0.630 1.52 

    

P2 48 (44-52) 0.975 0.26 

P2+FS 110 (87-150) 0.738 1.61 

P2+FL 145 (93-335) 0.385 0.30 

P2+A 88 (75-106) 0.870 1.12 

    

P7 76 (72-81) 0.984 1.31 

P7+FS 111 (107-116) 0.991 2.22 

P7+FL 192 (152-260) 0.745 0.32 

P7+A 913 (300-879) 0.046 1.32 

*- Número entre paréntesis es el rango de variación del valor medio de t1/2. 
 

 

1. El fungicida está más protegido de la biodegradación debido al 

aumento en la adsorción y menor desorción cuando el suelo es 

enmendado; 

2. La enmienda añadida posee componentes que son tóxicos para la 

actividad microbiana; 

3. Los microorganismos prefieren usar la fuente de carbono y/o 

nitrógeno de las enmiendas  y por tanto el fungicida esta protegido 

de la degradación. 
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Si bien se puede esperar que la degradación se vea favorecida con un mayor 

contenido en carbono orgánico, debido a un mayor desarrollo de la población y 

actividad microbiana (Felsot y Shelton, 1993; Guo et al., 1993; Cox et al., 1997b), el 

incremento de la adsorción y la menor desorción parece ser la principal causa y puede 

explicar en parte el mayor tiempo de persistencia observado en los suelos 

enmendados con FS y A frente a los suelos originales.  En el caso del los suelos 

enmendados con A, también pueden estar implicados otros procesos, ya que por 

ejemplo, para el suelo P7+A la capacidad de adsorción es menor que en P7+FS y la 

desorción es también menor.  Sin embargo, la persistencia es mayor en el P7+A, en el 

que prácticamente en los 35 días de incubación no varía la concentración de metalaxil.  

Esto puede ser debido a un efecto tóxico de A sobre la actividad microbiana del suelo, 

como han puesto de manifiesto Alburquerque et al. (2004). 

 

Para los suelos enmendados con FL tenemos diferentes comportamientos. La 

adsorción de metalaxil en los suelos P2+FL y P7+FL es similar o ligeramente menor 

que en los respectivos suelos originales, y la desorción no se altera  en gran medida.  

Cuando comparamos con los demás suelos enmendados, especialmente los 

enmendados con FS, la capacidad de adsorción es mucho menor y la desorción es 

mayor en los suelos enmendados con FL.  Sin embargo, el tiempo de vida media con 

FS es menor en el suelo P7 mientras que en el suelo P2 las diferencias no son 

significativas.  Estos hechos muestran que las principales causas del aumento 

persistencia en los suelos enmendados con FL pueden ser las dos ultimas hipótesis 

mencionadas anteriormente, es decir, el posible efecto tóxico de la enmienda o uso de 

la enmienda como fuente de energía.  En el suelo B7+FL, como vimos en la sección 

anterior, la adsorción de metalaxil  a concentraciones bajas es menor que en el suelo 

original, lo que puede explicar que el tiempo de vida media sea similar al del suelo 

original.  

 

Los resultados obtenidos están de acuerdo con diferentes estudios de disipación de 

plaguicidas con suelos enmendados en los que también  se observó un aumento de la 
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persistencia con la adicción de enmiendas orgánicas (Barriuso et al., 1998; Cox et al., 

1999a; Albarrán et al., 2003 y 2004). 

 

 

 

III.2.3.3. Movilidad 
 

III.2.3.3.1. Suelos Enmendados 
 

Para el estudio de la movilidad en suelos enmendados se utilizaron los suelos P2 y P7 

originales y enmendados con FS, FL y A.  El suelo P2 es un suelo arenoso mientras 

que el suelo P7 es un suelo de alto contenido en arcilla.  Las curvas de elución 

relativas y acumuladas obtenidas para estos suelos están representadas en las 

Figuras III.2.26 y III.2.27 para los suelos P2 y P7 respectivamente.  Asimismo, en la 

Tabla III.2.17 vienen indicados los volúmenes de poros aplicadas a las columnas de 

suelo para el inicio de la lixiviación de metalaxil (VPinicio), el correspondiente a la 

máxima  concentración (VPmax) y el volumen de poro correspondiente al 50% lixiviado 

(VP50%), así como la cantidad total lixiviada para los suelos P2 y P7 originales y 

enmendados con FS, FL y A. 

 

Las curvas de lixiviación relativas de metalaxil en el suelo P2 original y enmendado 

con FS, FL y A representadas en la Fig. III.2.26 (a) son muy diferentes.  La aparición 

del fungicida en los lixiviados tiene lugar a volúmenes de poro mayor que uno, siendo 

el orden del inicio de lixiviación creciente de VP: P2<P2+FL<P2+PA<P2+FS (Tabla 

III.2.17).  También el VP para el máximo de elución sigue el mismo orden con una 

inversión de orden entre P2+FS y P2+A.  Como los valores de VP son mayores que la 

unidad, esto es indicativo de que los fenómenos de adsorción a los coloides del suelo 

determinan la movilidad (Van Genutchen et al., 1990; Beck et al., 1993).  Se observa 

que el orden de aparición en los lixiviados (VPinicio) es el mismo que el de la 

capacidad de adsorción, de metalaxil (P2<P2+FL<P2+A<P2+FS en Tabla III.2.9). 
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Figura III.2.26. Curvas de elución relativas (a) y acumuladas (b) de metalaxil en el suelo 
P2 original y enmendado con FS, FL y A. 
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Figura III.2.27. Curvas de elución relativas (a) y acumuladas (b) de metalaxil en el suelo 
P7 original y enmendado con FS, FL y A. 
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Tabla III.2.17. Cantidad de metalaxil lixiviado y volúmenes de poro para el inicio 
de la lixiviación (VPinicio), del máximo de concentración (VPmax) del 50% 
lixiviado(VP(50%)) y total de metalaxil detectado en los lixiviados de las 
columnas de suelo P2 y P7 original y enmendado con FS, FL y A. 
 

Suelo VP inicio VP max VP (50%) Total lixiviado 

P2 1.3 2.6 3.1 66.4 ± 2.9 

P2+FS 1.8 3.6 8.4 52.3 ± 3.9 

P2+FL 1.4 2.8 3.8 67.1 ± 1.3 

P2+A 1.7 3.7 6.2 59.6 ± 3.2 

     

P7 1.5 3.0 5.8 57.4 ± 4.0 

P7+FS 1.7 4.3 -- 46.6 ± 0.4  

P7+FL 0.9 2.7 -- 32.0 ± 0.6 

P7+A 1.9 3.2 7.7 52.9 ± 2.1 

 

 

En lo que respecta al máximo de la curva de elución, la inversión que se observa entre 

en suelo P2+FS y P2+A, este último de menor capacidad de adsorción de metalaxil 

que el P2+FS, se puede explicar por la mayor cantidad de poros de pequeño tamaño 

de P2+A en comparación con P2+FS como hemos visto anteriormente en los estudios 

de porosidad (Tabla III.2.7).  Al tener más poros de menor tamaño, el retraso 

observado se debe a fenómenos de difusión del fungicida en el interior de estos poros, 

aumentando el tiempo de residencia en ellos y, por lo tanto, pudiendo favorecerse el 

proceso de adsorción.  También la concentración máxima de metalaxil en los lixiviados 

es inversamente proporcional a la capacidad de adsorción de metalaxil, corroborando 

la contribución de la adsorción en la movilidad del fungicida.  Por otro la, mientras que 

la curva de elución en el suelo P2 es simétrica, sin presentar una cola, para los suelos 

enmendados se observa una asimetría de las mismas, con la altura y longitud de la 

cola aumentando en el orden: P2+FL<P2+FS≤P2+A.  El cambio de la simetría se debe 

al diferente comportamiento de los suelos enmendados con respecto al suelo original 
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en la adsorción-desorción y a los cambios en la porosidad del suelo tras la enmienda 

(sección III.2.2), los cuales favorecen la difusión de metalaxil retrasando su lixiviación. 

 

Las curvas de elución de metalaxil acumulativas  en el suelo P2 original y enmendado 

con FS, FL y A (Fig. III.2.26 (b)) muestran que el porcentaje de metalaxil lixiviado en 

los suelos enmendados con FS y A es menor que en el original, como se ha 

observado en otros estudios de movilidad de plaguicidas en suelos enmendados (Guo 

et al., 1991 y 1993; Cox et al., 1999a; Albarrán et al., 2003 y 2004).  Por el contrario, la 

cantidad de metalaxil lixiviado en el suelo P2+FL es similar a la del suelo original.  Esto 

es debido a la menor adsorción y a la mayor desorción (Tabla III.2.11).  También cabe 

destacar que el suelo P2+FL es el que posee menor volumen de poro en el rango más 

bajo estudiado (Tabla III.2.7).  Esto hace que los fenómenos de difusión sean menos 

importantes, y por lo tanto la permanencia del fungicida en contacto con el suelo, lo 

cual favorecería los procesos de degradación, es menor. 

 

La movilidad de metalaxil en el suelo P7 original y enmendado con FS, FL y A, sigue 

un comportamiento muy similar al del suelo P2, con excepción del suelo P7+FL.  En la 

curva de elución relativa (Fig. III.2.27a), metalaxil aparece antes en los lixiviados en el 

suelo P7+FL que en el original y el VP del máximo de concentración es menor que el 

del original, siendo su concentración de la misma magnitud que la del suelo P7+FS.  

En la curva acumulativa (Fig. III.2.27b), al contrario de lo observado en el suelo P2, el 

suelo P7+FL lixivia un menor porcentaje de metalaxil en comparación con el suelo 

original y con los enmendados con FS y A. 

 

La aparición del fungicida y del pico de mayor concentración en el suelo P7+FL a 

menores VP que en el suelo original P7 se puede explicar por su menor capacidad de 

adsorción (Tabla III.2.9).  La menor concentración en la Fig. III.2.27a  se debe 

probablemente a fenómenos de difusión del plaguicida de la disolución del suelo a la 

fase sólida donde se da la adsorción.  Como podemos ver por los estudios de 

porosidad (Tabla III.2.7), el volumen de poros de radio 1.0-10 µm para P7+FL es más 

del doble que el del suelo original y mayor que P7+FS y P7+A, mientras que el 
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volumen de poros de mayor radio (10-100 µm) es menor que en los demás suelos 

enmendados.  En la enmienda FL prácticamente toda la MO se encuentra en forma 

soluble y, como hemos visto en la sección III.2.1.3 se adsorbe fácilmente a los 

coloides minerales, compitiendo con metalaxil por los mismos sitios de adsorción.  El 

diferente comportamiento del P7 al compararlo con el P2, puede ser atribuido a la 

mayor cantidad de coloides minerales (más del doble de arcilla) del P7.  También 

puede contribuir a este resultado el que durante el experimento se observara un 

retraso del flujo de agua en las columnas de P7+FL frente a las restantes columnas de 

suelo.  Mientras que en suelo P7 en aproximadamente unas tres horas recuperábamos 

en el lixiviado el volumen de disolución de CaCl2 aplicado, en el caso de las columnas 

de P7+FL, después de dos semanas de lavado con CaCl2 0.01M hacían falta al menos 

24 horas para recuperar en los lixiviados el volumen aplicado.  Esto sin duda ha tenido 

que influir en los procesos adsorción y de degradación de metalaxil, favoreciéndose 

debido al mayor contacto del fungicida con el suelo en comparación con los suelos P7, 

P7+FS y P7+A, y explicaría la menor recuperación en los lixiviados de P7+FL.  Los 

fenómenos de difusión también se favorecerán al moverse más lentamente el agua a 

través de las columnas de P7+FL. 

 

Tras terminar el experimento de lixiviación, se procedió a la extracción del fungicida de 

las columnas de suelo P2 y P7 original y enmendados como se indica en la sección 

II.2.3.3.  Los porcentajes extraídos vienen indicados en la Tabla III.2.18 junto con la 

cantidad total recuperada.  La recuperación de metalaxil en la extracción del suelo con 

metanol debe corresponder a la mayor parte del fungicida adsorbido.  El suelo P2+A 

es el que presenta un mayor porcentaje de metalaxil extraído debido al mayor tiempo 

de residencia en la columna, favoreciendo su adsorción a este suelo en comparación 

con el suelo P2+FS con mayor capacidad de adsorción.  En el suelo P2 no se extrajo 

metalaxil debido al menor tiempo de vida media del fungicida en este suelo (48 días).  

Eso también puede explicar el menor porcentaje extraído en el suelo P2+FS, frente al 

suelo P2+FL.  La cantidad total recuperada para P2+FL y P2+A es muy similar y 

mayor que la obtenida en los suelos P2 y P2+FS, debido probablemente a la mayor 

vida media en estos suelos.  Para el suelo P7+FS, de mayor capacidad de adsorción, 
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hay un mayor porcentaje extraído en comparación con el suelo original.  En ambos 

suelos se extrajo mayor cantidad que en P2 y P2+FS debido a la mayor adsorción y 

persistencia del plaguicida en los suelos más arcillosos.  La cantidad total recuperada 

de metalaxil en los suelos P7 y P7+FS es muy similar en ambos suelos y menor que la 

obtenida en los suelos P2+FL y P2+A debido probablemente a la retención física del 

fungicida en los poros de menor tamaño (Tabla III.2.7) 

 

 
Tabla III.2.18. Porcentajes de metalaxil extraídos recuperados en los estudios 
de lixiviación de los suelos P2 y P7 originales y enmendados con FS, FL y A. 

 

Suelo Total lixiviado Total extraído Total recuperado 

P2 66.4 ± 2.9 0 ± 0.0 66.4 ± 2.9 

P2+FS 52.3 ± 3.9 7.0 ± 0.0 59.3 ± 3.9 

P2+FL 67.1 ± 1.3 7.4 ± 0.1 74.5 ± 1.3 

P2+A 59.6 ± 3.2 14.2 ± 0.1 73.8 ± 3.2 

    

P7 57.4 ± 4.0 5.9 ± 0.3 63.3 ± 4.0 

P7+FS 46.6 ± 0.4 16.6 ± 0.6 63.2 ± 0.6 

P7+FL 32.0 ± 0.6 (a) (a) 

P7+A 52.9 ± 2.1 (a) (a) 

(a) - no fue posible medir. 
 

 

Podemos concluir que la movilidad de metalaxil es menor en suelos enmendados, 

principalmente en suelos con mayor proporción de arcilla.  Petrovic et al., (1996) 

también encontraron una reducción en al lixiviación de metalaxil en experimentos con 

lisímetros de suelo arenoso enmendado con turba.  
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III.2.3.3.2. Suelos Lavados con MOS 
 

La enmienda de suelos con residuos orgánicos conlleva a un aumento de la MOS 

(Zolsnay y Görlitz, 1994; Chantigny, 2003) debido a la presencia de material soluble en 

las enmiendas.  En nuestro caso, las enmiendas en estudio, especialmente la liquida 

FL y la sólida A, poseen una gran cantidad de MOS.  Por esa razón decidimos estudiar 

qué efectos tendría la MOS en la lixiviación de plaguicidas en columnas de suelo.  Con 

este objetivo, se prepararon extractos de cada enmienda en la razón que existirían una 

vez en el suelo como MOS correspondiente a las enmiendas FS, FL y A, como fue 

indicado en la sección II.2.5 con la concentración en C orgánico de 222, 2843 y 3031 

mg/l para FS, FL y A, respectivamente.  Para metalaxil, se realizaron estudios del 

efecto de la MOS en un suelo más arcilloso (P7) y un suelo más arenoso (P2).  

 

En la Figura III.2.28  vienen representados las curvas de lixiviación de metalaxil en las 

columnas empaquetadas con suelo P2, lavados con los extractos de FS, FL, A y una 

disolución de CaCl2 0.01M.  En la Tabla III.2.19 vienen indicados los valores de 

metalaxil recuperados en los lixiviados y el volumen de poro del inicio de lixiviación y  

del 50 % del metalaxil aplicado.  En estas columnas a pesar de haber sido extraídas 

con metanol, no se obtuvo metalaxil recuperado para el suelo lavado con MOS-FS, 

que presentó el porcentaje de lixiviación más bajo. 

 

Las curvas de elución relativas de metalaxil (Figura III.2.28 a) en el suelo P2 no 

presentan diferencias significativas en cuanto a la forma, tiempo de detección en los 

lixiviados o posición de los máximos de concentración.  La principal diferencia se 

detecta en las concentraciones máximas de metalaxil lixiviadas, que son ligeramente 

mayores en las columnas lavadas con MOS-FL y MOS-A, mientras que no hay 

diferencias significativas cuando son lavadas con 0.01M CaCl2 y MOS-FS.  

 

Las curvas de elución acumulativas muestran que el suelo tratado con MOS-A es el 

que mayor porcentaje de metalaxil lixivia seguido del MOS-FL y la misma cantidad 

para el suelo tratado con MOS-FS y CaCl2 (Tabla III.2.19).  Al igual que en nuestro 
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estudio, Andrades et al. (2004) obtuvieron un aumento de lixiviación de metalaxil en 

suelos lavados con enmiendas liquidas de vinaza. 

 

 

 
 

Figura III.2.28. Curvas de elución relativas (a) y acumuladas (b) de metalaxil en 
suelo P2, lavadas con la MOS de las enmiendas FS (222 mg C orgánico/l), FL 
(2843 mg C orgánico/l) y A (3031 mg C orgánico/l) y 0.01M CaCl2.  
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Tabla III.2.19. Cantidad de metalaxil lixiviado y volúmenes de poro para el 
inicio de la lixiviación (VP inicio) y para el 50% lixiviado obtenidos (VP(50%)) 
en los estudios de movilidad de metalaxil en las columnas de suelo P2 
lavadas con MOS-FS, MOS-FL, MOS-A y 0.01M CaCl2.  

 

Solución de lavado VP inicio VP (50%) Total lixiviado 

CaCl2 1.6 2.5 81.8 ± 0.3 

MOS-FS 1.6 2.5 78.1 ± 3.0 

MOS-FL 1.6 2.3 91.8 ± 2.9 

MOS-A 1.7 2.5 95.3 ± 0.8 

 

 

Para el suelo P7, no se representan las gráficas de lixiviación ya que al final de cerca 

de una semana (135 ml aplicados) se empezó a observar que algunas columnas (las 

lavadas con MOS de FL y A) se quedaban atascadas.  Este fenómeno resultó 

probablemente de la saturación de los poros por la MOS existente en los extractos 

que, como hemos visto en la sección III.2.1.3, tiene mayor afinidad por el suelo 

arcillosos P7.  Se interrumpió el lavado  de la columna y se separó cada columna en 

fracciones de 5 cm con el objetivo de extraer el fungicida metalaxil del suelo.  Los 

resultados obtenidos vienen indicados en la Tabla III.2.20 y representados en la Fig. 

III.2.29.  

 

Como se puede ver por la Fig. III.2.29, la movilidad de metalaxil en el suelo arcilloso 

(P7) se dio en el siguiente orden MOS-A>MOS-FL>MOS-FS ≅ CaCl2, indicando que en 

presencia de la MOS de las enmiendas de mayor contenido en C orgánico soluble hay 

un movimiento a lo largo de la columna más rápido que cuando las columnas son 

lavadas con cloruro cálcico.  En estudios de campo, Graber et al. (1995) observaron 

una mayor movilidad de atrazina en suelos irrigados con aguas residuales  en 

comparación con los irrigados con agua.  Del mismo modo, Businelli (1997) realizó 

estudios de desorción de algunas s-triazinas adsorbidas a un suelo con la MOS de 

estiércol de cerdo y obtuvo una mayor desorción que cuando fue realizado con cloruro  
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cálcico 0.01M.  Baskaran et al. (1996) obtuvieron un aumento de la movilidad de 2,4-D 

y atrazina en columnas tratadas con COS en relación con las tratadas con CaCl2. 

 

 
Tabla III.2.20. Porcentaje de metalaxil recuperado en la extracción de las columnas 
empaquetadas con suelo P7, lavadas con la MOS de las distintas enmiendas en estudio y 
cloruro cálcico (135 ml aplicados). 

 

Metalaxil recuperado (%) Solución de 
lavado 

0-5 cm 5-10 cm 10-15 cm 15-20 cm Total 

CaCl2 10.7 ± 6.9 29.8 ± 0.3 36.6 ± 5.8 8.6 ± 5.8 85.7 ± 15.4 

MOS-FS 2.8 ± 10.9 43.4 ± 18.6 36.7 ± 17.1 3.9 ± 11.1 86.8 ± 18.2 

MOS-FL 0.0 ± 0.0 2.1 ± 2.9 38.0± 0.7 30.6 ± 9.4 70.6 ± 5.8 

MOS-A 0.0 ± 0.0 2.0 ± 2.8 22.9 ± 11.0 44.4 ± 11.1 69.3 ± 2.7 

 

 

 

 
Figura III.2.29. Porcentaje de metalaxil recuperado a diferentes 
profundidades de las columnas de suelo P7 empaquetadas 
manualmente.  
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El aumento de movilidad de un plaguicida se puede explicar por: (i) aumento de su 

solubilidad en presencia de MOS de las enmiendas; (ii), competencia de la MOS por 

los sitios de adsorción del suelo y (iii) formación de complejos del plaguicida con las 

moléculas de la MOS.  Teniendo en cuenta que metalaxil es un compuesto polar 

bastante soluble en agua, parece que la opción (i) no es plausible para explicar la 

mayor movilidad en presencia de MOS, ya que este fenómeno es más frecuente en 

compuestos muy hidrofóbicos o poco solubles en agua (Nkedl-Kizza et al., 1987, 

Dunnivant et al., 1992, Santos-Buelga et al., 1992; Kalbitz et al, 1997, Flores-

Céspedes et al., 2002).  En lo que se refiere a la hipótesis (iii), estudios de diálisis con 

membranas de 3 500 dalton (Da) no han puesto de manifiesto la existencia de 

interacciones en solución.  Por el contrario, los resultados obtenidos en el capitulo 

anterior, muestran que la competencia por los sitios de adsorción de la MOS de FL y 

A, especialmente en los suelos arcillosos, dan lugar a una reducción en la adsorción y 

pueden explicar el aumento en la movilidad de metalaxil cuando el suelo se lava con la 

MOS de FL y A.  Estos efectos son más significativos en los suelos más arcillosos, 

como es el caso del suelo P7. 
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III.2.4. Estudio de Comportamiento de Triasulfurón 
 

 

III.2.4.1. Adsorción-Desorción 
 

En la Fig. III.2.30 viene representado el cromatograma del patrón de 10 µM de 

triasulfurón en CaCl2 0.01M y en materia orgánica soluble (MOS) de FL y A.  La fase 

móvil usada fue de 80% de tampón fosfato pH2 y 20% de acetonitrilo. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 

 

Figura III.2.30. Cromatograma del análisis de patrón de 10 µM de 
triasulfurón en CaCl2 0.01M (verde) y en MOS de FL (azul) y de A (negro), 
con fase móvil tampón fosfato pH2 y acetonitrilo (80:20). 
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En el método de análisis para los suelos enmendados, el tiempo de retención del 

herbicida cambia a 31.6 min. También se observan claramente los picos 

correspondientes a la materia orgánica soluble (MOS) de FL y A. 

 

 

 

III.2.4.1.1. Isotermas de adsorción y cálculo de coeficientes de adsorción 
 

Las isotermas de adsorción de triasulfurón de los suelos B6, B7, AL, P2, P7 y P10 

originales y enmendados  con FS, FL y A están representadas en la Fig. III.2.31, junto 

con las isotermas del suelo original.  Los coeficientes de Freundlich obtenidos tras el 

ajuste a la ecuación, la adsorción a la concentración de equilibrio de 20 µM (Cs20) y el 

coeficiente de adsorción normalizado para la materia orgánica (KOC) están indicados 

en la Tabla III.2.21. 

 

La mayoría de los suelos enmendados al igual que los suelos sin enmendar (Sección 

II.1.2.1) son el tipo L (nf<1) según la clasificación de Giles et al. (1960) y son típicas de 

solutos ionizables y superficie de cargas opuestas.  El suelo P7 (original y enmendado) 

cambia el tipo de isoterma tras la enmienda (L→C) y también el suelo P2+A es del tipo 

C.  El cambio de la forma de la isoterma de L para C cuando el suelo esta enmendado 

puede resultar del aumento de la MO y/o cambios en el pH en comparación con el 

suelo original (Tabla III.2.8), indicando que hay una partición de triasulfurón por la 

materia orgánica.  Oppong y Sagar (1992) al añadir turba a arena de cantera en 

diferentes proporciones observaron una reducción de la actividad fitotóxica y de la 

movilidad de triasulfurón con el aumento del contenido en MO, lo que sugiere que hay 

una mayor retención del herbicida en los suelos con más MO.  
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Figura III.2.31. Isotermas de adsorción de triasulfurón en los suelos B6, B7, AL, 
P2, P7 y P10  originales y enmendados con FS, FL y A. 

Ce (µM)

0 20 40 60 80 100 120

C
s 

(µ
m

ol
/k

g)

0

10

20

30

40

50

60

Ce (µM)

0 20 40 60 80 100 120

C
s 

(µ
m

ol
/k

g)

0

10

20

30

40

50

60

Ce (µM)

0 20 40 60 80 100 120

C
s 

(µ
m

ol
/k

g)

0

10

20

30

40

50

60

Ce (µM)

0 20 40 60 80 100 120

C
s 

(µ
m

ol
/k

g)

0

10

20

30

40

50

60

Ce (µM)

0 20 40 60 80 100 120

C
s 

(µ
m

ol
/k

g)

0

10

20

30

40

50

60

Ce (µM)

0 20 40 60 80 100 120

C
s 

(µ
m

ol
/k

g)

0

10

20

30

40

50

60

B6 B7

AL P2

P7 P10

Suelo Original Suelo+FS Suelo+FL Suelo+A



 252 

Tabla III.2.21. Coeficientes de adsorción (Kfa y nfa) de triasulfurón obtenidos a partir de 
la ecuación de Freundlich y coeficiente de determinación del ajuste, capacidad de 
adsorción para Ce=20µM y KOC para los suelos B6, B7, AL, P2, P7 y P10 originales y 
enmendados con FS, FL y A. 
 

Suelo Kfa nfa r2 Cs(20) KOC 

      
B6 (a) (a) (a) (a) (a) 

B6+FS   0.440 (0.342-0.568)*     0.46 ±0.10** 0.863 1.7 25 

B6+FL 1.006 (0.755 –1.340) 0.33 ± 0.10 0.719 2.7 44 

B6+A 0.849 (0.758-0.951) 0.63 ± 0.04 0.984 5.7 25 

      
B7 0.299 (0.262-0.342) 0.84 ± 0.05 0.987 3.7 28 

B7+FS 0.327 (0.279-0.383) 0.79 ± 0.05 0.988 3.5 19 

B7+FL 0.342 (0.264-0.444) 0.79 ± 0.08 0.967 3.6 17 

B7+A 1.381 (1.517-1.929) 0.86 ± 0.06 0.986 21.5 42 

      
AL 0.075 (0.051-0.110) 0.90 ± 0.13 0.920 1.1 9 

AL+FS 0.145 (0.104-0.201) 0.82 ± 0.11 0.931 1.7 10 

AL+FL 0.218 (0.177-0.269) 0.77 ± 0.07 0.965 2.2 15 

AL+A 0.505 (0.459-0.555) 0.78 ± 0.03 0.993 5.2 16 

      
P2 (a) (a) (a) (a) (a) 

P2+FS 0.082 (0.050-0.136) 0.92 ± 0.20 0.984 1.3 4 

P2+FL (a) (a) (a) (a) (a) 

P2+A 0.309 (0.244-0.392) 1.01 ± 0.09 0.972 6.3 9 

      
P7 0.212 (0.191 - 0.235) 0.90 ± 0.04 0.994 3.2 15 

P7+FS 0.229 (0.180 - 0.293) 0.99 ± 0.09 0.971 4.4 13 

P7+FL 0.207 (0.189 - 0.226) 0.96 ± 0.07 0.996 3.7 10 

P7+A 0.369 (0.320 – 0.427) 1.09 ± 0.05 0.991 9.8 10 

      
P10 0.274 (0.237-0.318) 0.84 ± 0.05 0.985 3.4 57 

P10+FS 0.234 (0.166-0.329) 0.91 ± 0.12 0.936 3.6 18 

P10+FL 0.604 (0.563-0.648) 0.81 ± 0.03 0.996 6.8 37 

P10+A 0.515 (0.484-0.548) 0.92 ± 0.02 0.998 8.2 16 

(a) - No fue posible de calcular. 
* - número en paréntesis es el rango de variación del valor medio de Kfa. 
** - valor medio de nfa ± desviación estándar. 
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No existen diferencias significativas entre los suelos originales B7, AL, P7 y P10 y los 

suelos enmendados con FS, FL, a pesar del incremento en materia orgánica y en 

algunos casos (B7+FL) de la reducción del pH (Tabla III.2.8).  Por el contrario, sí 

existen diferencias significativas en el suelo  B6 y P2, en los que debido a la  baja 

adsorción en los suelos originales no pudo medirse.  En estos suelos, el 

comportamientos en la adsorción con la enmienda de FS y FL es diferente.  Mientras 

que en el suelo B6 la adsorción es mayor en B6+FL que en B6+FS, en el caso del 

P2+FL al igual que en el suelo P2 original, tampoco se pudo medir la adsorción, a 

pesar de que en ambos suelos (B6+FL y P2+FL) se produce un incremento en el 

contenido en materia orgánica y un descenso del pH. 

 

Todos los suelos enmendados con A presentan la mayor adsorción de triasulfurón 

(Fig. III.2.31).  Este comportamiento parece estar asociado a la cantidad de materia 

orgánica de estos suelos (mayor para los suelos enmendados con A) y a la 

disminución del pH respecto al suelo original (Tabla III.2.8).  Como vimos en el estudio 

con los suelos sin enmendar, la adsorción de triasulfurón es mayor a pH más bajos 

debido al grupo imídico ácido que posee.  A la concentración de equilibrio de 20 µM 

(Cs20) el aumento de la adsorción también es más significativo en los suelos 

enmendados con A.  Este comportamiento se distingue al de metalaxil, en que 

observamos que con la adición de FS y A hay un aumento significativo en la adsorción 

tanto a bajas como a altas concentraciones.  Walker et al. (1989) también observaron 

un aumento en la adsorción de clorsulfurón y metsulfurón-metil en suelos con mayor 

contenido en MO y con la disminución del pH. 

 

La variabilidad de los valores normalizados para la materia orgánica (KOC) para el 

triasulfurón es mucho menor que la observada en el caso de metalaxil (KOC medio es 

igual a 139 ± 227 y a 21 ± 14 para metalaxil y triasulfurón, respectivamente).  Esta 

menor variabilidad, especialmente en los suelos enmendados de AL, P2 y P7, indica 

que la MO es una de las propiedades de los suelos que más afecta la adsorción de 

triasulfurón, y que afecta en mayor medida en el caso de triasulfurón que en el caso de 

metalaxil. 
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III.2.4.1.2. Correlaciones de la adsorción con las propiedades del suelo 

 

En la Tabla III.2.22 vienen indicados los coeficientes de correlaciones lineales (r) 

obtenidos en el análisis de regresiones simples entre Kfa y Cs20 de triasulfurón frente 

a distintas propiedades de los suelos cuando se tienen en cuenta los suelos originales 

y enmendados (SO+SE) y en las Figuras III.2.32 y III.2.33 las respectivas 

representaciones gráficas.  

 

 
Tabla III.2.22. Coeficientes de correlación simple (r) entre la 
capacidad de adsorción coeficiente de adsorción Kfa y Cs20 de 
triasulfurón frente a las propiedades seleccionadas de los suelos 
cuando se analizan los suelos originales y los suelos enmendados 
(SO+SE).  
 

Propiedad Kfa Cs20 

pH -0.500++ -0.518++ 

MO (%)  0.554+++  0.613+++ 

Arcilla(%)  0.026 -0.030 

Ilita (%) -0.482++ -0.012 

Montmorillonita (%)  0.562+++  0.141 

Caolinita (%) -0.449++ -0.270 

+ - 0.05<P<0.1; ++ - 0.01<P<0.05; +++ - 0.001<P<0.01; ++++ - P<0.001. 
 

 

Al contrario de lo observado con metalaxil, la MO es la propiedad de los suelos que 

más influye en la adsorción de triasulfurón en los suelos SO+SE.  El pH sigue estando 

inversamente correlacionado con la adsorción de triasulfurón tanto a bajas como a 

altas concentraciones, al igual que lo observado en los suelos originales a bajas 

concentraciones (Sección III.1.2).  A menores concentraciones del herbicida, la 

montmorillonita es igualmente significativa que la MO y la ilita y caolinita están 

inversamente correlacionados con la adsorción al igual que el pH.  La correlación 
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positiva con la montmorillonita, se puede explicar por su mayor afinidad por la MOS de 

las enmiendas por este componente de la fracción mineral del suelo, lo cual da lugar a 

nuevas superficies orgánicas disponibles para la adsorción de triasulfurón 

 

 

 
Figura III.2.32. Rectas de regresión entre Kfa de triasulfurón en los suelos 
originales y enmendados y el contenido en materia orgánica, arcilla, ilita, 
montmorillonita y pH de los suelos. 
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Figura III.2.33. Rectas de regresión entre Cs20 de triasulfurón en los suelos 
originales y enmendados y el contenido en materia orgánica, arcilla, ilita, 
montmorillonita y pH de los suelos. 
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III.2.4.1.3. Isotermas de desorción y cálculo de coeficientes de desorción 
 

Las isotermas de desorción de triasulfurón para los suelos B6, B7, AL, P2, P7 y P10 

originales y enmendados con FS, FL y A vienen representadas en las Fig. III.2.34, 

III.2.35 y III.2.36.  Tras el ajuste a la ecuación de Freundlich se calcularon los 

coeficientes de desorción, Kfd y nfd, que vienen indicados en la Tabla III.2.23, junto 

con el coeficiente de determinación, porcentaje de desorción al final del estudio y el 

coeficiente de histéresis. 

 

Al igual que lo observado en los suelos sin enmendar, la desorción de triasulfurón en 

los suelos enmendados, con excepción de los suelos B7, B7+FS y B7+FL, es muy 

reversible y negativa.  El porcentaje de desorción de triasulfurón en los suelos 

enmendados, con excepción de los suelos enmendados de B7, es mayor que lo 

observado para metalaxil.  Con excepción de los suelos A+FL y P7+FL, el porcentaje 

de desorción en los suelos enmendados fueron menores o no sufrieron alteración 

significativa con el observado en los respectivos suelos originales.  En la mayoría de 

los suelos enmendados que tienen una desorción negativa, el valor de H es menor que 

100, siendo superior a 200 en los suelos que presentan una desorción positiva.  Estos 

resultados indican que, si bien la adsorción se ve incrementada con la adición de 

enmiendas orgánicas, las interacciones son débiles. 
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Figura III.2.34. Isotermas de adsorción-desorción de triasulfurón para el 
suelo B6+FL y B6+A y B7 original y enmendado con FS, FL y A. 
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Figura III.2.35. Isotermas de adsorción-desorción de triasulfurón en el suelo 
AL y P2  originales y enmendados con FS, FL y A. 
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Figura III.2.36. Isotermas de adsorción-desorción de triasulfurón en el suelo 
P7 y P10 originales y enmendados con FS, FL y A. 
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Tabla III.2.23. Coeficientes de desorción (Kfd y nfd) de triasulfurón obtenidos a partir de la 
ecuación de Freundlich y el coeficiente de determinación del ajuste, porcentaje de desorción 
(%D) y coeficiente de histéresis (H) para los suelos originales, B6, B7, AL, P2, P7 y P10 y 
respectivos suelos enmendados con FS, FL y A. 
 

Suelo Kfd nfd r2 %D H 

      
B6 (a) (a) (a) (a) (a) 

B6+FS (a) (a) (a) (a) (a) 

B6+FL (a) (a) (a) (a) (a) 

B6+A 8.0x10-4 (7.6x10-4 - 8.4x10-4)* 2.15 ± 0.01** 0.991 106 30 

      
B7 2.331 (1.788 - 3.040) 0.37 ± 0.07 0.925 50 229 

B7+FS 4.696 (3.804 - 5.554) 0.20 ± 0.05 0.878 33 392 

B7+FL 2.621 (2.811 - 2.444) 0.32 ± 0.02 0.993 44 243 

B7+A 0.964 (0.843 - 1.102) 0.99 ± 0.04 0.997 47 92 

      
AL 0.019 (0.008-0.045) 1.14 ± 0.23 0.924 91 78 

AL+FS 0.030 (0.015-0.058) 1.09 ± 0.18 0.946 90 76 

AL+FL 8.8x10-4 (3.8x10-4 - 2.1x10-3) 1.89 ± 0.23 0.970 98 41 

AL+A 0.248 (0.184 - 0.336) 0.92 ± 0.08 0.984 79 85 

      
P2 (a) (a) (a) (a) (a) 

P2+FS 0.052 (0.046 – 0.839) 1.41 ± 0.10 0.990 93 65 

P2+FL 0.047 (0.042 - 0.052) 1.08 ± 0.27 0.891 89 (a) 

P2+A 0.471 (0.265 - 0.839) 0.98 ± 0.16 0.951 73 103 

      
P7 0.065 (0.023 - 0.186) 1.10 ± 0.28 0.883 88 82 

P7+FS 0.189 (0.106 - 0.338) 0.98 ± 0.16 0.951 81 92 

P7+FL 1.5x10-4 (3.4x10-5 - 6.6x10-4) 2.59 ± 0.38 0.979 100 35 

P7+A 0.057 (0.049 - 0.067) 1.46 ± 0.41 0.862 86 74 

      
P10 0.015 (0.007 - 0.035) 1.49 ± 0.23 0.955 93 56 

P10+FS 0.017 (0.008 - 0.036) 1.46 ± 0.20 0.964 92 63 

P10+FL 0.450 (0.383 - 0.529) 0.86 ± 0.04 0.995 74 94 

P10+A 0.231 (0.150 - 0.357) 1.11 ± 0.12 0.978 78 83 

(a) - No fue posible de calcular. 
* - número en paréntesis es el rango de variación del valor medio de Kfd. 
** - valor medio de nfd ± desviación estándar. 
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III.4.1.4. Correlaciones de la desorción con las propiedades del suelo 

 

En la Tabla III.2.24 están indicados los coeficientes de correlación lineal (r) de la 

capacidad de desorción (Kfd), el porcentaje de desorción (%D) y el coeficiente de 

histéresis (H) frente a las distintas propiedades de los suelos cuando se analizan los 

suelos SO+SE y en las Fig. III.2.37, III.2.38 y III.2.39 se muestran las respectivas 

representaciones gráficas.  

 

 
Tabla III.2.24. Coeficientes de correlación simple (r) entre Kfd, %D y H de 
triasulfurón frente a las propiedades seleccionadas de los suelos cuando se 
analizan los suelos SO+SE.  

 

Propiedad Kfd %D H 

pH -0.475++  0.633+++ -0.453++ 

MO (%) -0.092 -0.150 -0.146 

Arcilla(%) -0.441+   0.382+ -0.553++ 

Ilita (%) -0.410+  0.324 -0.311 

Montmorillonita (%)  0.574+++ -0.494++  0.474++ 

Caolinita (%) -0.493++  0.446++ -0.452+ 

+ - 0.05<P<0.1; ++ - 0.01<P<0.05; +++ - 0.001<P<0.01; ++++ - P<0.001. 
 

 

La capacidad de desorción (Kfd) tiene una correlación (positiva) bastante significativa 

con la cantidad de montmorillonita y en menor proporción, de forma negativa, con el 

pH, caolinita, ilita y arcilla.  La correlación entre el pH y el porcentaje de desorción es 

bastante significativa, al igual que lo observado con los suelos sin enmendar 

corroborando que el pH no solo determina la adsorción de triasulfurón sino también la 

fuerza de las interacciones.  La correlación entre el porcentaje de desorción es menos 

significativa, de forma negativa, con la cantidad de montmorillonita y de forma positiva 

con la caolinita y arcilla.  El coeficiente de histéresis, al igual que Kfd, esta 
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inversamente correlacionado con el pH, cantidad de arcilla y caolinita y de forma 

positiva con la montmorillonita. 

 

 

 
Figura III.2.37. Rectas de regresión entre Kfd de triasulfurón en los suelos 
originales y enmendados y las distintas propiedades de los suelos. 
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Figura III.2.38. Rectas de regresión entre porcentaje de desorción de 
triasulfurón en los suelos originales y enmendados y las distintas 
propiedades de los suelos. 
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Figura III.2.39. Rectas de regresión entre coeficiente de histéresis de 
triasulfurón en los suelos originales y enmendados y las distintas 
propiedades de los suelos. 

 

 

No se encontró ninguna relación significativa entre el porcentaje de desorción e 

histéresis con la capacidad de adsorción, siendo los coeficientes de correlación -0.317 

y -0.041 para %D y H, respectivamente, lo cual es indicativo de la complejidad de las 

interacciones de triasulfurón con el suelo. 

 

Como se indicó en la sección II.2.2, se realizaron estudios de disipación de triasulfurón 
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muestras fue imposible detectarse el triasulfurón debido al elevado ruido de fondo 

observado en los cromatogramas al extraer con tampón fosfato pH2 y acetronitrilo 

(80:20).  Por este motivo, tampoco se realizaron los estudios de movilidad de 

triasulfurón en suelos enmendados.  

 

 
 

III.2.5. Estudio de Comportamiento de Triciclazol 
 

III.2.5.1. Adsorción-Desorción 
 

En la Fig. III.2.40 viene representado el cromatograma obtenido en el análisis de 

triciclazol tras la interacción con el suelo B6+A aplicando el método en gradiente 

indicado en la sección II.2.4. 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura III.2.40. Cromatograma del análisis de adsorción de triciclazol en 
el suelo B6+A, con método en gradiente (sección II.2.4) y columna C18. 
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Se observan algunos picos de menor tiempo de retención correspondientes a la MOS 

de B6+A.  Con este método de análisis, no hay un cambio significativo del tiempo de 

retención en comparación con el método utilizado con los suelos originales (de 5.6 a 

5.1 min.), pero se consigue una separación del pico de interés (triciclazol) de los 

restantes picos.  

 

 

 

III.2.5.1.1. Isotermas de adsorción y cálculo de coeficientes de adsorción 

 

Las isotermas de adsorción de los suelos enmendados se presentan juntamente con el 

suelo original en la Fig. III.2.41 para los suelos B6, B7, AL, P2, P7 y P10.  Los 

coeficientes de Freundlich, Kfa y nfa, calculados están indicados en la Tabla III.2.25 

junto con el ajuste a la ecuación de Freundlich, la capacidad de adsorción a la 

concentración de equilibrio de 20 µM (Cs20) y los valores de KOC. 

 

Las formas de las isotermas son para la mayoría de los suelos enmendados del tipo L, 

siendo del tipo C para los suelos B6+A y P10+FL, y del tipo S para el suelo P2+FL.  Se 

puede decir que una vez enmendados, la mayoría de estos suelos mantienen el 

mismo tipo de comportamiento, en lo que se refiere a la forma de la isoterma, cuando 

se comparan con los suelos originales.  Las isotermas tipo L indican una fuerte 

atracción entre el soluto y el adsorbente y poca competencia entre el fungicida y el 

agua por los sitios de adsorción.   

 

Para los suelos originales la capacidad de adsorción de triciclazol es: 

P2<B7=AL<B6<P10<P7 ya que, como vimos en al sección III.1.3, la capacidad de 

adsorción  en los suelos sin enmendar depende de la cantidad de arcilla y también de 

la cantidad de MO.  
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Figura III.2.41. Isotermas de adsorción de triciclazol en los suelos B6, B7, AL, P2, 
P7 y P10 originales y enmendados con FS, FL y A. 
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Tabla III.2.25. Coeficientes de adsorción (Kfa y nfa) de triciclazol obtenidos a partir de la 
ecuación de Freundlich y coeficiente de determinación del ajuste, capacidad de 
adsorción para Ce=20µM y KOC para los suelos B6, B7, AL, P2, P7 y P10 originales, y 
enmendados con FS, FL y A. 
 

Suelo Kfa nfa r2 Cs(20) KOC 

      
B6   17.7 (17.3 – 18.1)*     0.66 ± 0.01** 0.999 127 1577 

B6+FS 31.0 (30.3 – 31.8) 0.69 ± 0.01 0.999 242 1739 

B6+FL 15.7 (15.4 – 16.0) 0.81 ± 0.01 1.000 180 689 

B6+A 10.8 (10.0 – 11.7) 0.95 ± 0.03 0.996 187 317 

      
B7 13.3(11.9 – 14.8) 0.80 ± 0.05 0.991 148 1250 

B7+FS 24.6 (24.1 – 25.2) 0.75 ± 0.01 0.999 232 1435 

B7+FL 13.8 (11.1 – 17.0) 0.85 ± 0.09 0.966 177 703 

B7+A 14.3 (13.5 – 15.0) 0.90 ± 0.03 0.997 212 432 

      
AL 13.3 (11.8 – 14.9) 0.77 ± 0.05 0.989 132 1597 

AL+FS 19.5 (16.4 – 23.2) 0.81 ± 0.08 0.970 221 1409 

AL+FL 11.5 (10.2 – 13.0) 0.85 ± 0.05 0.989 149 798 

AL+A 11.5 (10.2 – 12.9) 0.92 ± 0.05 0.992 183 359 

      
P2 3.6 (2.7 – 4.7) 0.98 ±0.10 0.968 67 620 

P2+FS 18.3 (16.5 – 20.2) 0.75 ± 0.04 0.990 174 998 

P2+FL 3.3 (2.7 – 4.0) 1.12 ± 0.07 0.988 94 194 

P2+A 11.2 (10.2 – 12.4) 0.90 ± 0.04 0.994 166 340 

      
P7 24.3 (22.7 – 26.0) 0.70 ± 0.03 0.994 198 1694 

P7+FS 34.3 (33.2 – 35.4) 0.72 ± 0.02 0.998 293 1946 

P7+FL 35.8 (32.8 – 39.2) 0.61 ± 0.04 0.986 225 1656 

P7+A 23.1 (22.2 – 24.1) 0.77 ± 0.02 0.998 233 621 

      
P10 18.9 (17.2 – 20.7) 0.83 ± 0.04 0.994 222 3917 

P10+FS 32.5 (31.3 – 43.0) 0.70 ± 0.02 0.998 160 2441 

P10+FL 16.4 (14.8 – 18.1) 0.89 ± 0.04 0.993 234 997 

P10+A 17.4 (16.0 – 18.8) 0.92 ± 0.04 0.994 274 539 

* - número en paréntesis es el rango de variación del valor medio de Kfa. 
** - valor medio de nfa ± desviación estándar. 
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La adsorción de triciclazol en suelos enmendados con FS, en general, es superior a la 

de los suelos enmendados con FL y A y a la del suelo original.  Este comportamiento 

en el caso de los suelos enmendados con FS se mantiene tanto a bajas como a altas 

concentraciones del fungicida y se debe, además de al aumento de la MO, a la calidad 

de la MOS de esta enmienda, que como vimos en la sección III.2.1.1, es más 

humificada que la de FL y A.  Esto se puede confirmar por el elevado valor de KOC en 

comparación con los respectivos suelos enmendados con las enmiendas FL y A.  

 

Para los suelos enmendados con FL, a bajas concentraciones de triciclazol la 

adsorción disminuye ligeramente o no se ve afectada en los suelos enmendados B6, 

B7, AL, P2 y P10, aumentando significativamente en el suelo P7. A mayores 

concentraciones de triciclazol, hay un aumento de la adsorción en todos los suelos 

enmendados con FL si bien este aumento es menor en el suelo P10.  La MOS de FL 

es poco humificada, de bajo peso molecular y altamente polar, como vimos en la 

sección III.2.1.1, pudiendo competir por los sitios de adsorción en las superficies 

minerales del suelo (Cox et al., 2000b), lo que podría explicar la menor adsorción en 

algunos suelos enmendados con FL frente al suelo original a bajas concentraciones. 

 

Todos los suelos enmendados con A adsorben más que el suelo original a altas 

concentraciones de triciclazol, mientras que a concentraciones bajas de triciclazol tan 

sólo hay un aumento de la adsorción  en el suelo P2, de menor contenido en arcilla y 

MO.  La adsorción no se ve afectada significativamente en el suelo B7+A, mientras se 

observa un decrecimiento para los restante suelos siendo éste bastante significativo 

para el suelo B6+A.  Las moléculas de MOS de esta enmienda también son de bajo 

peso molecular y menos humificadas que las de FL (Tabla III.2.2), pudiendo competir 

también por los sitios de adsorción en la fracción mineral de los suelos.   Esto podría 

explicar la disminución en la adsorción de B6+A, de alto contenido en arcilla siendo 

esta de tipo montmorillonítico. 

 

La gran variabilidad de los valores de KOC observada en los suelos originales sin 

enmendar [desde 632 (P2) a 4083 (P10)] y en los suelos enmendados (desde 194 
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(P2+FL) a 2444 (P10+FS)) ponen de manifiesto la heterogeneidad de la materia 

orgánica tanto endógena como exógena, así como la contribución de la fracción 

mineral de los suelos en la adsorción de triciclazol, como se observó con metalaxil.  

También con triciclazol hay una mayor capacidad de adsorción en los suelos 

enmendados con FS (con excepción de los suelos AL y P10, este último muy rico en 

arcilla), y una disminución de los valores de KOC en los suelos enmendados con FL y 

A, de alto contenido en C orgánico pero con una MOS muy poco humificada.  

 

 

 

III.2.5.1.2. Correlaciones de la adsorción con las propiedades del suelo 

 

El análisis por regresión lineal de la adsorción de triciclazol a bajas (Kfa) y altas (Cs20) 

concentraciones viene indicado en la Tabla III.2.26 y en las Fig. III.2.42 y III.2.43 las 

respectivas representaciones gráficas de las rectas de regresión. 

 

 
Tabla III.2.26. Coeficientes de correlación simple (r) entre la 
capacidad de adsorción a bajas (Kfa) y altas (Cs20) concentraciones 
de triciclazol de suelos originales y enmendados (SO+SE) frente a las 
propiedades seleccionadas de los suelos.  
 

  Propiedad Kfa Cs20 

  pH   0.317   0.047 

  MO (%) -0.030      0.376++ 

  Arcilla(%)       0.533+++      0.489++ 

  Ilita (%) -0.154 -0.103 

  Montmorillonita (%)   0.114   0.033 

  Caolinita (%)   0.014   0.033 

+ - 0.05<P<0.1; ++ - 0.01<P<0.05; +++ - 0.001<P<0.01; ++++ - P<0.001. 
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Figura III.2.42. Regresiones lineales de la capacidad de adsorción a bajas 
concentraciones de triciclazol (Kfa) con las distintas propiedades de los suelos 
originales y enmendados. 
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Figura III.2.43. Regresiones lineales de la capacidad de adsorción a la 
concentración de equilibrio de 20 µM de triciclazol (Cs20) con las distintas 
propiedades de los suelos originales y enmendados. 
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Se observa una preferencia de triciclazol por la fracción mineral cuando la 

concentración de triciclazol es baja, existiendo una correlación bastante significativa 

con la cantidad de arcilla.  Estos resultados difieren de los obtenidos con los suelos 

originales sin enmendar (Tabla III.1.16), en los que a bajas concentraciones (Kfa) se 

observaba también una correlación significativa con la MO, y ponen de manifiesto la 

mayor heterogeneidad de la materia orgánica cuando se consideran los suelos 

enmendados.  A concentraciones más elevadas (Cs20) las superficies orgánicas si 

adquieren relevancia en la adsorción de triciclazol, y la adsorción se correlaciona 

significativamente con la materia orgánica y la arcilla.  En estudios con suelos Roldán 

et al. (1993) también obtuvieron una correlación significativa entre la capacidad de 

adsorción y la cantidad de arcilla en suelos de bajo contenido en MO. 

 

 

 

III.2.5.1.3. Isotermas de desorción y cálculo de coeficientes de desorción 
 

En las Figuras III.2.44 a III.2.46 vienen representadas las isotermas de desorción de 

los suelos B6, B7, AL, P2, P7 y P10 originales y cuando están enmendados con FS, 

FL y A.  Tras ajustar las curvas a la ecuación de Freundlich se calcularon los 

coeficientes de desorción, Kfd y nfd que se indican en la Tabla III.2.27 juntamente con 

el coeficiente de determinación del ajuste (r2), porcentaje de desorción y coeficiente de 

histéresis. 

 

Todas las isotermas de desorción de los suelos enmendados presentaron histéresis, 

estando las isotermas de desorción por encima de las de adsorción, al contrario de lo 

observado para triasulfurón en la mayoría de los suelos enmendados.  Los suelos 

enmendados con FS, con excepción del suelo P10+FS, presentaron el mayor 

coeficiente de histéresis y la menor desorción, ya sea comparando con los suelos 

originales o con los respectivos suelos enmendados con FL y A.  
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Figura III.2.44. Isotermas de adsorción-desorción de triciclazol para el suelo B6 y 
B7 originales y enmendados con FS, FL y A. 
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Figura III.2.45 Isotermas de adsorción-desorción de triciclazol para el suelo AL y 
P2 originales y enmendados con FS, FL y A. 
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Figura III.2.46. Isotermas de adsorción-desorción de triciclazol para el suelo P7 y 
P10 originales y enmendados con FS, FL y A. 

Ce (µM)

0 10 20 30 40

C
s 

(µ
m

ol
/k

g)
0

50

100

150

200

250

300

350

Ce (µM)

0 10 20 30 40

C
s 

(µ
m

ol
/k

g)

0

50

100

150

200

250

300

350

400

Ce (µM)

0 10 20 30 40

C
s 

(µ
m

ol
/k

g)

0

50

100

150

200

250

300

350

Ce (µM)

0 10 20 30 40

C
s 

(µ
m

ol
/k

g)
0

50

100

150

200

250

300

350

P7 P7+FS

P7+FL P7+A

Ce (µM)

0 10 20 30 40

C
s 

(µ
m

ol
/k

g)

0

50

100

150

200

250

300

350

400

Ce (µM)

0 10 20 30

C
s 

(µ
m

ol
/k

g)

0

50

100

150

200

250

300

350

400

Ce (µM)

0 10 20 30 40

C
s 

(µ
m

ol
/k

g)

0

50

100

150

200

250

300

350

400

Ce (µM)

0 10 20 30

C
s 

(µ
m

ol
/k

g)

0

50

100

150

200

250

300

350

400

P10 P10+FS

P10+FL P10+A



 

 

278

 
Tabla III.2.27. Coeficientes de desorción (Kfd y nfd) de triciclazol obtenidos a partir de la 
ecuación de Freundlich y el coeficiente de determinación del ajuste, porcentaje de desorción 
(%D) y coeficiente de histéresis (H) para los suelos originales, B6, B7, AL, P2, P7 y P10 y 
respectivos suelos enmendados con FS, FL y A. 
 

Suelo Kfd nfd r2 %D H 

      
B6    85.5 (80.3 - 91.1)*    0.28 ± 0.02** 0.993 30 238 

B6+FS 217.3 (212.7 - 221.9) 0.12 ± 0.01 0.993 15 549 

B6+FL 66.8 (58.0 - 77.0) 0.42 ± 0.04 0.979 33 193 

B6+A 61.1 (50.3 - 74.3) 0.48 ± 0.06 0.967 32 200 

      
B7 23.1 (18.7 - 28.6) 0.67 ± 0.06 0.982 44 120 

B7+FS 126.8 (119.2 - 134.8) 0.28 ± 0.02 0.989 24 270 

B7+FL 45.8 (24.1 - 87.2) 0.545 ±0.20  0.789 32 156 

B7+A 34.3 (30.4 - 38.7) 0.66 ± 0.04 0.993 38 136 

      
AL 31.5 (26.1 - 37.9) 0.57 ± 0.06 0.981 42 135 

AL+FS 85.7 (79.7 - 92.2) 0.38 ± 0.02 0.992 29 212 

AL+FL 30.0 (29.3 - 30.7) 0.61 ± 0.01 1.000 40 139 

AL+A 43.0 (37.6 - 49.3) 0.55 ± 0.04 0.988 36 168 

      
P2 4.1 (3.9 - 4.3) 1.01 ± 0.01 1.000 59 97 

P2+FS 48.6 (44.1 - 53.7) 0.50 ± 0.03 0.993 36 150 

P2+FL 8.0 (6.1 - 10.5) 0.91 ± 0.08 0.985 52 123 

P2+A 30.4 (23.1 - 40.0) 0.65 ± 0.08 0.968 38 138 

      
P7 56.2 (54.4 - 58.1) 0.47 ± 0.01 0.999 34 149 

P7+FS 146.9 (135.3 - 159.4) 0.26 ± 0.03 0.978 21 271 

P7+FL 98.2 (90.6 -106.4) 0.38 ± 0.03 0.991 29 162 

P7+A 83.4 (75.3 - 92.3) 0.40 ± 0.03 0.987 28 192 

      
P10 23.8 (21.1 - 26.8) 0.80 ± 0.04 0.995 35 102 

P10+FS 72.3 (69.1 - 75.6) 0.52 ± 0.02 0.998 26 135 

P10+FL 63.2 (52.2 - 76.6) 0.53 ± 0.08 0.970 27 179 

P10+A 67.4 (64.6 - 70.4) 0.52 ± 0.02 0.998 27 177 

* - número en paréntesis es el rango de variación del valor medio de Kfd. 
** - valor medio de nfd ± desviación estándar. 
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Los suelos enmendados con FL y A presentaron mayor valor de histéresis y menor 

porcentaje de desorción que en el suelo original con excepción de los suelos 

enmendados de B6.  Este comportamiento sugiere que la adición de estas enmiendas 

además de aumentar la adsorción del fungicida, hace que las interacciones sean más 

fuertes.  Este comportamiento, por lo contrario a lo observado con triasulfurón también 

se observó en el estudio de metalaxil, con la mayoría de los suelos enmendados FS y 

AL. 

 

 

 

III.2.5.1.4. Correlaciones de la desorción con las propiedades del suelo 

 

La correlación de las propiedades de los suelos con la desorción fue realizada por 

estudio de regresión lineal simple.  En la Tabla III.2.28 vienen indicados los 

coeficientes de correlación (r) obtenidos entre la capacidad de desorción (Kfd), 

porcentaje de desorción (%D) y coeficiente de histéresis (H) frente a las distintas 

propiedades de los suelos, respectivamente y las rectas de regresión se representan 

en la Fig. III.2.47, III.2.48 y III.2.49. 

 

La capacidad de desorción se correlaciona significativamente con la ilita y 

montmorillonita de forma negativa y positiva, respectivamente y en menor proporción 

con el contenido de CaCO3.  El porcentaje de desorción tiene una correlación bastante 

significativa de forma negativa con el contenido de la arcilla y CaCO3 y en menor 

proporción con el contenido de la ilita.  El coeficiente de histéresis está inversamente 

correlacionado con la ilita de forma bastante significativa y con la montmorillonita de 

forma positiva en menor grado.  Al igual que ocurriera con los suelos sin enmendar, los 

componentes minerales del suelo parecen ser determinantes de la cantidad de 

triciclazol que puede desorberse una vez adsorbido por los coloides tanto orgánico 

como inorgánicos 
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Tabla III.2.28. Coeficientes de correlación simple (r) entre la capacidad de 
desorción (Kfd), porcentaje de desorción (%D) y coeficiente de histéresis (H) de 
triciclazol de suelos originales (SO) más los suelos enmendados (SE).   
 

Propiedad Kfd %D H 

pH   0.132 -0.119   0.040 

MO (%)   0.088 -0.245   0.084 

Arcilla(%)   0.343     -0.540+++   0.177 

Ilita (%)     -0.471++   0.357+     -0.560+++ 

Montmorillonita (%)      0.413++ -0.301     0.504++ 

Caolinita (%) -0.128   0.062 -0.185 

CaCO3 (%)    0.365+     -0.551++   0.165 

+ - 0.05<P<0.1; ++ - 0.01<P<0.05; +++ - 0.001<P<0.01; ++++ - P<0.001. 
 

 

Igualmente se estudió por medio de regresiones simples si existe alguna relación 

entre los valores de Kfa y los porcentajes de desorción y histéresis siendo de -0.796 

(P<0.001) y 0.492 (0.001<P<0.01) para %D y H, respectivamente.  En la Fig. III.2.50 

se muestran las representaciones gráficas.  El porcentaje de desorción está 

inversamente correlacionado con la capacidad de adsorción de triciclazol muy 

significativamente, mientras que el coeficiente de histéresis es directamente 

proporcional a la capacidad de adsorción.  Al igual que lo observado anteriormente 

con el fungicida metalaxil, una mayor adsorción de triciclazol también implica una 

mayor irreversibilidad de ésta. 
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Figura III.2.47. Rectas de regresión entre la capacidad de desorción (Kfd) 
triciclazol y las distintas propiedades de los suelos originales y enmendados. 
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Figura III.2.48. Rectas de regresión entre el porcentaje de desorción (%D) 
triciclazol y las distintas propiedades de los suelos originales y enmendados. 
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Figura III.2.49. Rectas de regresión entre el coeficiente de histéresis (H) de 
triciclazol y las distintas propiedades de los suelos originales y enmendados. 

 

H

0 100 200 300 400 500 600

pH

4

5

6

7

8

9

10

H

0 100 200 300 400 500 600

Ili
ta

 (%
)

-20

0

20

40

60

80

H

0 100 200 300 400 500 600

M
at

er
ia

 O
rg

án
ic

a 
(%

)

0

1

2

3

4

5

6

7

H

0 100 200 300 400 500 600

M
on

tm
or

ill
on

ita
 (%

)

0

20

40

60

80

100

H

0 100 200 300 400 500 600

C
ao

lin
ita

  (
%

)

10

20

30

40

50

60

H

0 100 200 300 400 500 600

Ar
ci

lla
 (%

)

10

20

30

40

50

60

70

80

H

0 100 200 300 400 500 600

C
aC

O
3  

(%
)

0
2
4
6
8

10
12
14
16
18



 

 

284

 

 
Figura III.2.50. Rectas de regresión entre coeficiente de adsorción (Kfa) de 
triciclazol y los porcentajes de desorción (%D) y coeficientes de histéresis (H)  
para SO+SE. 

 

 

 

III.2.5.2. Disipación  
 

Para realizar los estudios de disipación de triciclazol con los suelos enmendados se 

seleccionó el suelo P2, ya que es el suelo en el que la persistencia de triciclazol es 

menor (sección III.1.3.2).  En la Fig. III.2.51 vienen representados las curvas de 

disipación del suelo P2  original y enmendado con FS, FL y A, y en la Tabla III.2.29 

viene indicados los valores calculados de vida media tras el ajuste de la curva a una 

cinética de primer orden.  

 

Se puede ver por la Figura III.2.51 que el P2+FS tiene una curva de disipación muy 

semejante a la del suelo original.  Los suelos P2+FL y P2+A no siguieron una cinética 

de primer orden presentando valores de tiempo de vida media muy superiores al del 
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son estadísticamente significativos.  La adsorción de triciclazol en los suelos P2+A y 

P2+FS es mayor y  más irreversible, siendo la adsorción más pronunciada para el 
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Figura III.2.51. Curvas de disipación de triciclazol en el suelo P2 original y 
enmendado con FS, FL y A. 

 

 
Tabla III.2.29. Tiempos de vida media de triciclazol (t1/2) calculados después del 
ajuste de la curva de disipación a una cinética de primer orden y algunas 
características del suelo P2 original y enmendado con FS, FL y A. 
 

Suelo t1/2 (d) r2 Kfa Cs20 %D 

P2 97 (85 - 112)* 0.912 3.6 67 59 

P2+FS 135 (110 – 174) 0.792 18.3 174 36 

P2+FL 215 (140 – 461) 0.413 3.3 94 52 

P2+A 913 (361 – 1732) 0.079 22.9 241 38 

*- número en paréntesis es el rango de variación del valor medio de t1/2. 
 

 

 metalaxil, también parece existir un efecto tóxico de FL sobre los microorganismos del 

suelo responsables de la degradación ya que P2+FL tiene una capacidad de adsorción 

y porcentaje de desorción muy similares a los del suelo original.  El hecho de que 
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apenas en el último punto de la curva de disipación presentara un menor porcentaje de 

recuperación de triciclazol, indica que probablemente después de una larga fase de 

adaptación parece haber una degradación.  También se observa un efecto tóxico de A, 

ya que después de aproximadamente 7 días no se observa reducción significativa de 

la cantidad de triciclazol en el suelo P2+A. 

 

Se puede decir que, al igual que lo observado con metalaxil, la mayor adsorción de 

triciclazol en los suelos enmendados lo protege de la degradación, y que posibles 

efectos tóxicos de FL y A podrían contribuir a la ausencia de degradación del fungicida 

en los respectivos suelos enmendados. 

 

 

 

III.2.5.3. Movilidad 
 
 

III.2.5.3.1. Suelos Enmendados 
 

Los estudios de movilidad de triciclazol en los suelos enmendados se hicieron sólo con 

el suelo P2 original y enmendado, ya que en el estudio con los suelos originales 

(sección III.1.3.3) no se observó lixiviación del fungicida en el suelo P7.  Las curvas de 

elución relativas y acumulativas de triciclazol en el suelo P2 original y enmendado con 

FS, FL y A están representadas en la Fig. III.2.52.   

 

Triciclazol aparece en los lixiviados tanto en el suelo original como en los enmendados 

a volúmenes de poro superiores a la unidad y muy superiores a los de metalaxil, lo que 

es indicativo de que los fenómenos de adsorción en los coloides del suelo determinan 

la movilidad de triciclazol en mayor medida que para metalaxil y triasulfurón (Van 

Genuchten et al., 1990; Beck et al., 1993).  La presencia del fungicida en los lixiviados 

de los suelos enmendados se da a volúmenes de poro mucho mayores (cerca del 

triple) que en el suelo original.  Aparece primero en el suelo P2+FL, de menor 
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capacidad de adsorción y mayor porcentaje de desorción, seguido del suelo P2+A, 

como se puede ver en las curvas de elución relativas y acumuladas (Fig. III.2.52).  En 

el suelo P2+FS, de mayor capacidad de adsorción y menor porcentaje de desorción, 

apenas se detecta la presencia de triciclazol en los lixiviados.  La movilidad de 

triciclazol en los suelos enmendados, por tanto, está inversamente correlacionada con 

la capacidad de adsorción (Tabla III.2.25).  

 

 

 
Figura. III.2.52. Curvas de elución relativas (a) y acumuladas (b) de 
triciclazol en el suelo P2 original y enmendado con FS, FL y A. 
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Al final del experimento las columnas fueron desmontadas y se realizó la extracción de 

triciclazol en los distintos anillos de cada columna.  El porcentaje extraído para los 

suelos P2 original y enmendado con FS, FL y A para cada anillo así como la cantidad 

lixiviada y la cantidad total recuperada están indicados en la Tabla III.2.30. y en la Fig. 

III.2.53 la representación gráfica. 

 

La movilidad de triciclazol en las columnas de suelos tiene lugar en el orden 

P2+FS<P2+A<P2+FL<P2.  El porcentaje de extracción es menor para el suelo P2 que 

para los suelos enmendados, debido a la mayor lixiviación en este suelo.  En los 

suelos enmendados las cantidades extraídas son muy similares, y mayores que en el 

suelo original, siendo ligeramente menores para el suelo P2+FL, que fue el que más 

lixivió. 

 

 
Tabla III.2.30. Porcentaje de triciclazol recuperado en la extracción de la columna 
empaquetada con suelo P2 original y enmendado con FS, FL y A, a lo largo de la columna y 
balance total de triciclazol recuperado. 

 

Profundidad (cm) P2 P2+FS P2+FL P2+A 

0-5 3.0 ± 0.2 22.3 ± 3.8 8.4 ± 1.7 9.9 ± 0.5 

5-10 5.6 ± 0.0 19.6 ± 0.4 11.7 ± 5.0 19.8 ± 1.4 

10-15 8.7 ± 0.5 5.0 ± 1.1 13.0 ± 0.2 15.2 ± 3.6 

15-20 9.6 ± 1.0 0 ± 0 9.1 ± 4.5 6.5 ± 2.8 

Total Extraído (%) 26.9 ± 1.3 46.9 ± 2.3 42.3 ± 2.4 51.5 ± 1.7 

Total Lixiviado (%) 9.5 ± 0.5 0.2 ± 0.2 0.8 ± 0.6 0.5 ± 0.7 

Total Recuperado (%) 36.4 ± 1.3 47.21± 2.3 43.1 ± 2.4 52.0 ± 1.7 

 

 

 



III. Resultados y Discusión. 289 

 

 
Figura. III.2.53. Representación gráfica del porcentaje de triciclazol extraído de las columnas 
del suelo P2 original y enmendado con FS, FL y A. 
 

La cantidad total recuperada de triciclazol en los suelos enmendados es muy similar y 

ligeramente mayor que en el suelo original, estando en torno al 50% del aplicado.  

Esta baja recuperación puede deberse a: i) degradación del fungicida; ii) retención 

física en los poros de menor tamaño del suelo y  iii) formación de residuos 

recalcitrantes.  La cantidad total de triciclazol recuperada en este estudio es menor a la 

obtenida en los estudios de movilidad de metalaxil con el mismo suelo y las mismas 

enmiendas (Tabla III.2.18).  De acuerdo con los resultados obtenidos en la disipación, 

es posible que una parte se haya degradado, especialmente en el suelo P2, con 

menor tiempo de vida media (97 días), lo que podría explicar el menor porcentaje 

obtenido en este suelo frente a los enmendados.  Por otra parte, hay que tener en 

cuenta que el experimento de movilidad se realizó en el tiempo de 60 días para el caso 

de triciclazol y 38 días en el caso de metalaxil debido a la mayor movilidad de este 

último.  Teniendo en cuenta que los suelos utilizados en ambos ensayos son los 
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que triciclazol tiene mayor facilidad que metalaxil en formar residuos recalcitrantes con 

el tiempo de residencia en el suelo P2 debido a las interacciones más fuertes que 

establece con los componentes coloidales del suelo, lo que explicaría en parte la 

menor cantidad obtenida en el suelo P2 en los estudios de movilidad con triciclazol.  

Este comportamiento probablemente tenga lugar también en los suelos enmendados. 

 

Estos resultados confirman que triciclazol queda más retenido en el suelo que 

metalaxil, debido a su mayor adsorción, y que su movilidad en los suelos enmendados 

es menor que la de metalaxil.  Asimismo, se observan comportamientos distintos de 

estos dos fungicidas en lo que se refiere al tipo de enmienda utilizado.  Por los 

estudios de extracción de metalaxil de las columnas de suelo tras la experiencia de 

lixiviación se observa que metalaxil (Tabla III.2.18) queda retenido de una forma más 

irreversible en el suelo P2+FS que en el suelo P2+A (7% y 14%, respectivamente), 

mientras que, en el caso de triciclazol los porcentajes recuperados son muy similares 

en los diferentes suelos enmendados (Tabla III.2.30). 

 

 

 

III.2.5.3.2. Suelos Lavados con MOS 
 

En los estudios de movilidad de triciclazol en el suelo P2 lavado con MOS de las 

enmiendas, solamente se detectó la presencia de triciclazol en los lixiviados de las 

columnas lavadas con MOS-A al final de 21 días, siendo la cantidad total lixiviada 

<1%, por lo que no se presentan las curvas de elución.  Tras 25 días de experimento 

se desmontaron las columnas y se procedió a la extracción de triciclazol del suelo.  

Los resultados obtenidos vienen indicados en la Tabla III.2.31 y en la Fig. III.2.54 su 

representación gráfica. 
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Tabla III.2.31. Porcentaje de triciclazol recuperado en la extracción de la columna 
empaquetada con suelo P2, a lo largo de la columna, cuando lavado con la MOS de las 
distintas enmiendas en estudio y con una disolución 0.01M de cloruro cálcico. 

 

Triciclazol recuperado (%) Solución de lavado 

(mg C orgánico/ml) 0-5 cm 5-10 cm 10-15 cm 15-20 cm Total 

0.01M CaCl2  19.5 ± 3.8 46.0 ± 1.3 16.2 ± 3.4 0 ± 0 81.7 ± 1.0 

MOS-FS (222) 18.1 ± 1.2 45.4 ± 11.7 11.1 ± 7.1 0 ± 0 74.7 ± 3.3 

MOS-FL (2843) 70.2 ± 8.3 10.8 ± 7.0 1.2 ± 0.7 0 ± 0 82.1 ± 0.6 

MOS-A (3031) 16.4 ± 0.71 45.9 ± 4.3 4.8 ± 1.9 0 ± 0 67.1 ± 2.7 

 

 

 

 
Figura III.2.54. Porcentaje de triciclazol recuperado a diferentes profundidades de 
las columnas de suelo P2 empaquetadas manualmente y lavadas con 0.01M 
cloruro cálcico y MOS de FS, FL y A. 
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La movilidad de triciclazol a lo largo de la columna sigue el siguiente orden: MOS-

FL<MOS-A<MOS-FS≅CaCl2.  Este comportamiento es prácticamente el inverso al 

observado con metalaxil, donde no se observan diferencias significativas en la 

movilidad de metalaxil con las diferentes disoluciones de MOS en el suelo arenoso P2  

y estando en el suelo arcilloso P7 favorecida la movilidad con la MOS de las 

enmiendas en comparación con el suelo lavado con cloruro cálcico.  Este 

comportamiento puede ser debido a la mayor afinidad de triciclazol por las superficies 

adsorbentes orgánicas en comparación con metalaxil.  La MOS de FL y A, al 

adsorberse a la superficie del suelo, forma un recubrimiento hidrofóbico que permite 

una mayor retención de triciclazol.  Andrades et al. (2004), también encontraron una 

menor movilidad de penconazol, compuesto más hidrofóbico que metalaxil, en suelo 

lavados con residuos líquidos de vinaza, con un alto contenido en ácidos orgánicos, 

mientras que para metalaxil observaron un aumento de movilidad.  Como vimos en la 

sección III.2.1.1, las MOS de FL y A contienen moléculas ácidas altamente polares.  

Por otra parte, Rav-Acha y Rebhun (1992) observaron que en sistemas en los que hay 

una fuerte adsorción de las sustancias húmicas solubles, la presencia de esa MOS 

aumenta la adsorción del compuesto orgánico.  Liu y Amy (1993) también mostraron 

que la adsorción de COS en suelos puede retardar el movimiento de hidrocarburos 

aromáticos policíclicos.  
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III.3. ESTUDIO EN SUELOS ENMENDADOS INCUBADOS DURANTE 
2 MESES 
 

 

Los suelos enmendados con un 10% de las enmiendas FS, FL y A (P/P seco) fueron 

incubados durante dos meses, a un contenido en humedad idéntico al de los 

experimentos de disipación de plaguicidas, es decir, 40% de la capacidad máxima de 

retención de agua del suelo, a temperatura ambiente y en oscuridad.  La humedad se 

mantuvo constante a lo largo del experimento mediante adición de agua.  

 

 

 

III.3.1. CARACTERIZACIÓN DE LA MOS DE LOS SUELOS ENMENDADOS 
 

En la Fig. III.3.1 y III.3.2 vienen representados los espectros de fluorescencia 

obtenidos para los suelos B7, P2, P7 y P10 enmendados con FS, FL y A, para el 

tiempo cero (t=0) es decir, suelos recién enmendados, y al final de dos meses de 

incubación (t=2) a pH 2.  En la Tabla III.3.1 vienen indicados los valores de carbono 

orgánico total (COT), carbono orgánico soluble (COS), índice de humificación HIX a 

pH 2 y el pH obtenido para los suelos B7, P2, P7 y P10 enmendados con FS, FL y A al 

tiempo cero y después de dos meses de incubación. A pesar de haberse recogido 

muestras al final de 1 mes y de caracterizarlas por espectroscopia de fluorescencia, 

los espectros obtenidos no se incluyen en este capítulo ya que no presentaron 

diferencias significativas con los suelos enmendados e incubados durante 2 meses.  

 

En la Tabla III.3.1 se observa que el valor del pH al final de 2 meses de incubación, se 

acerca a 8, observándose un aumento en los suelos que al t=0 tienen el pH<8 y en los 

suelos con pH>8 no hay alteración significativa. 
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Figura III.3.1. Espectros de fluorescencia a pH 2 para los suelos B7 y P2 enmendados 
con FS, FL y A después de cero (t=0) y dos (t=2) meses de incubación. 
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Figura III.3.2. Espectros de fluorescencia a pH2 para los suelos P7 y P10 enmendados 
con FS, FL y A después de cero (t=0) y dos (t=2) meses de incubación. 
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Tabla III.3.1. Cambio en carbono orgánico total (COT, %), carbono orgánico soluble 
(COS, mg C/l), índice de humificación (HIX) a pH 2 y pH de los suelos enmendados con 
el tiempo de incubación (t): t=0 (sin incubar) y t=2 (incubación durante 2 meses). 
 

pH COT COS HIX Suelo 

t= 0 t= 2 t= 0 t= 2 t= 0 t= 2 t= 0 t= 2 

B7+FS 
7.0 7.9 

1.72  
(± 0.01)a 

1.21 
(± 0.00) 

96 
(± 15)b 

91 
(± 10) 

7.73 
(± 0.63)b 

10.17 
(± 0.30) 

B7+FL 
4.9 8.0 

1.96 
(± 0.01) 

1.19 
(± 0.00) 

1321 
(± 162) 

329 
(±56) 

0.75 
(± 0.11) 

5.01 
(± 0.23) 

B7+A 
5.6 7.5 

3.30 
(± 0.01) 

2.68 
(± 0.00) 

1349 
(± 22) 

401 
(± 57) 

0.53 
(± 0.16) 

5.12 
(± 0.37) 

P2+FS 
8.9 8.5 

1.83 
(± 0.00) 

1.77 
(± 0.09) 

73.8 
(± 3.4)  

88.0 
(± 17) 

8.41 
(± 0.42) 

9.79 
(± 0.65) 

P2+FL 
6.5 7.9 

1.70 
(± 0.01) 

0.97 
(± 0.00) 

1501 
(± 75) 

307 
(±96) 

0.85 
(± 0.06) 

4.87 
(± 0.71) 

P2+A 
6.8 8.7 

3.30 
(± 0.00) 

2.43 
(± 0.00) 

1654 
(± 58) 

467 
(± 56) 

0.34 
(± 0.01) 

4.82 
(± 0.49) 

P7+FS 
7.4 8.3 

1.76 
(± 0.02) 

1.72 
(± 0.03) 

73.4 
(± 3.4) 

58.0 
(± 10) 

7.61 
(± 0.40) 

9.72 
(±0.60) 

P7+FL 
7.7 7.9 

2.16 
(± 0.03) 

1.83 
(± 0.01) 

1199 
(± 57) 

220 
(± 22) 

0.98 
(± 0.02) 

4.51 
(± 0.15) 

P7+A 
7.0 8.2 

3.72 
(± 0.00) 

3.79 
(± 0.00) 

1343 
(± 62) 

515 
(± 45) 

0.37 
(± 0.01) 

4.60 
(± 0.11) 

P10+FS 
8.6 8.6 

1.33 
(± 0.02) 

1.14 
(± 0.00) 

68.3 
(± 5.8)  

76.0 
(± 14) 

7.76 
(± 0.66) 

10.57 
(± 0.55) 

P10+FL 
8.0 8.1 

1.65 
(± 0.00) 

1.31 
(±0.00) 

988 
(± 77) 

189 
(± 8.0) 

0.94 
(± 0.09) 

4.66 
(± 0.05) 

P10+A 
7.8 8.5 

3.23 
(± 0.01) 

3.24 
(± 0.00) 

1204 
(± 86) 

344 
(± 20) 

0.43 
(± 0.08)  

4.72 
(± 0.05) 

 
a- Desviación estándar de dos replicas; b- Desviación estándar de tres replicas. 
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Con excepción del suelo B7+FS, donde disminuye significativamente con el tiempo de 

residencia en el suelo, el COT de los suelos enmendados con FS no se ve 

significativamente afectado con la incubación.  El COS de los suelos enmendados con 

FS tampoco se ve significativamente afectado por el tiempo de incubación (Tabla 

III.3.1), y los espectros de fluorescencia a pH2 son también muy parecidos (Fig. III.3.1 

y III.3.2).  Consecuentemente, los valores de HIX  no se ven muy afectados, 

experimentando un pequeño aumento con el tiempo de residencia (Tabla III.3.1) que 

es más significativo en los suelos enmendados de B7 y P10. 

 

Por el contrario, en el caso de los suelos enmendados con FL y A, se observa una 

disminución significativa de COT en todos los suelos enmendados con FL y en los 

suelos más arenosos (B7 y P2) enmendados con A.  El COS desciende drásticamente 

en todos los suelos después de dos meses de incubación, y los espectros de 

fluorescencia de los suelos enmendados con FL y A, después de incubados, 

presentan, a diferencia de lo que ocurría con FS, características distintas a las 

obtenidas para el tiempo 0 (Fig. III.3.1 y III.3.2).  El pico observado en la región de los 

300 nm, de muy elevada intensidad para los suelos enmendados con A, desaparece 

en los suelos enmendados con FL y A después de dos meses de incubación.  Esta 

alteración del espectro de fluorescencia de los suelos enmendados con FL y A, 

muestra que la MOS existente en estos suelos sufre un cambio con el tiempo de 

incubación, el cual implica una reducción en la fracción más pequeña y polar (menos 

humificada) de la MOS, aumentando por tanto la proporción de material más 

humificado.  Esto resulta en un gran aumento del HIX de la MOS con la incubación 

(Tabla III.3.1). 

 

Tres procesos pueden ser responsables de la gran disminución en MOS con el tiempo 

de incubación:  (i) degradación microbiana de COS altamente polar (mineralización),  

(ii) aumento de la adsorción de COS con el tiempo de residencia de las enmiendas 

orgánicas en el suelo y/o  (iii) polimerización (humificación) del COS dando origen a 

moléculas más complicadas que fluorescen a longitudes de onda mayores.  Si (i) fuese 

la única causa de la elevada disminución de COS en los suelos enmendados con FL y 
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A con el tiempo de residencia en el suelo, un decrecimiento semejante se debería 

observar en el COT de los suelos incubados.  Teniendo en cuenta que la reducción del 

COS (mg/l) entre 70-80% corresponde a un descenso de COT de 0.2-0.3%, la Tabla 

III.3.1 muestra que el decrecimiento de COT con el tiempo de incubación para B7+FL 

(0.77%) y B7+A (0.62%) y para el suelo P2+FL (0.73%) y P2+A (0.86%) es mayor que 

el descenso de COS para B7 (0.20 y 0.19 %, respectivamente para el suelo 

enmendado con FL y A ) y para P2 (0.24 y 0.23 %, respectivamente para el suelo 

enmendado con FL y A).  Estos resultados sugieren que la mineralización de COS en 

la solución del suelo es seguida por la desorción de moléculas de C orgánico 

adsorbido hacia la solución del suelo, donde tiene lugar una posterior mineralización.  

En el caso de los suelos P7 y P10 enmendados con FL, la reducción de COT es 

similar a la disminución de COS (≈0.3 %) lo que puede ser atribuido a la mineralización 

de la fracción polar de COS, como se ve refrendado en el espectro de fluorescencia de 

la Fig. III.3.2.  Por el contrario, el COT de los suelos P7 y P10 enmendados con la 

enmienda sólida A, de alto contenido en MOS, permaneció constante después de la 

incubación, a pesar del gran descenso de COS.  Estos resultados sugieren que el 

aumento de la adsorción de COS con el tiempo de residencia, puede en algunos 

casos, ser también responsable de la disminución de COS.  Probablemente, el mayor 

tiempo necesario para que el carbono orgánico de la enmienda sólida A pase a la 

solución del suelo durante el periodo de incubación, comparado con la enmienda 

líquida FL, explique este diferente comportamiento de A respecto de FL, ambos con un 

alto contenido en COS.  El COS de A estaría protegido de la degradación microbiana, 

permitiendo un aumento de la adsorción con el tiempo. 

 

 

 

III.3.2. EFECTOS EN LA ADSORCIÓN DE METALAXIL 
 

Las isotermas de adsorción de metalaxil en los suelos B7, P2, P7 y P10 sin enmendar 

y enmendados, sin incubar (t=0) e incubados durante dos meses (t=2) vienen 
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representadas en las Figuras III.3.3 y III.3.4, y los coeficientes de adsorción después 

de ajustarse a la ecuación de Freundlich en la Tabla III.3.2. 

 

Para los suelos enmendados con FS, después de 2 meses de incubación, se observa 

que la adsorción de metalaxil a bajas concentraciones aumenta significativamente en 

los suelos B7, P2 y P7, especialmente en el suelo B7.  En estos suelos no se observan 

alteraciones significativas a concentraciones mayores.  Por el contrario, en el suelo 

P10 se observa tanto a bajas como a altas concentraciones un aumento en la 

adsorción.  Por la Tabla III.3.1 se puede ver que los valores de COT, para t=0 y t=2, 

para el suelo B7 disminuyen en 0.5 % mientras que para los suelos P2 y P7 no hay 

alteración significativa y, en el caso de P10, hay una pequeña disminución (0.2 %).  

Los valores de COS no sufren alteración significativa para los suelos B7 y P2, 

disminuye para P7 y aumenta para P10.  El hecho de haber una disminución de COT 

sin alteración del COS en el suelo B7 sugiere desorción de MOS de potenciales sitios 

de adsorción para metalaxil ocupados por el carbono orgánico adsorbido, dando lugar 

a un aumento en la adsorción de metalaxil, a bajas concentraciones, en comparación 

con el suelo recién enmendado.  En el caso del suelo P7, el COT no varía y el COS 

baja ligeramente al final de 2 meses lo que explicaría el pequeño aumento a bajas 

concentraciones y la no alteración a altas concentraciones.  Para el suelo P10, con el 

tiempo de incubación hay una disminución significativa del COT.  Como vimos 

anteriormente, este suelo P10 tiene una alta superficie mineral de gran capacidad de 

adsorción de compuestos polares como el metalaxil.  Esta reducción en COT daría 

lugar a una "liberación" de superficie mineral favoreciendo la adsorción de metalaxil.  

Como vimos en la sección III.1.1.1.2, el tratamiento de este suelo con H2O2 para la 

eliminación del carbono orgánico de la fracción arcilla aumentó la adsorción de 

metalaxil, lo que corrobora la importancia de las superficies minerales en la adsorción 

de metalaxil.  
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Figura III.3.3. Isotermas de adsorción de metalaxil en los suelos B7 y P2 sin enmendar y 
enmendados con FS, FL y A al tiempo cero (t=0) y 2 meses (t=2). 
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Figura III.3.4. Isotermas de adsorción de metalaxil en los suelos P7 y P10 sin enmendar 
y enmendados con FS, FL y A al tiempo cero (t=0) y 2 meses (t=2). 

 

Ce (µM)

0 10 20 30 40 50 60

C
s 

(µ
m

ol
/K

g)

0
10
20
30
40
50
60
70
80
90

100
110
120

P7 
P7+FS (t=0) 
P7+FS (t=2) 

Ce (µM)

0 5 10 15 20 25

C
s 

(µ
m

ol
/K

g)

0

20

40

60

80

100

120

140

160

180
P10
P10+FS (t=0)
P10+FS (t=2) 

Ce (µM)

0 10 20 30 40 50 60 70 80

C
s 

(µ
m

ol
/K

g)

0

10

20

30

40

50

60

70

80

90

100
P7 
P7+FL (t=0) 
P7+FL (t=2) 

Ce (µM)

0 5 10 15 20 25 30

C
s 

(µ
m

ol
/K

g)

0

20

40

60

80

100

120

140

160

180
P10
P10+FL (t=0) 
P10+FL (t=2) 

Ce (µM)

0 10 20 30 40 50 60

C
s 

(µ
m

ol
/K

g)

0

10

20

30

40

50

60

70

80

90

100
P7 
P7+A (t=0) 
P7+A (t=2) 

Ce (µM)

0 10 20 30 40

C
s 

(µ
m

ol
/K

g)

0

20

40

60

80

100

120

140

160

180

P10
P10+A (t=0) 
P10+A (t=2) 

P7 P10

FS

FL

A



 302

Tabla III.3.2. Coeficientes de adsorción de metalaxil en suelos (B7, P2, P7 y P10) sin 
enmendar y enmendados no incubados (t=0) e incubados (t=2), Cs(30) y coeficiente de 
determinación de la forma lineal de la ecuación de Freundlich. 
 

Suelo no incubado (t=0) incubado (t=2) 

 
Kf nf r2 Cs(30) Kf nf r2 Cs(30) 

B7 0.64 
(0.47 - 0.87) 

1.22  
(± 0.11) 0.98 40.6 -- -- -- -- 

B7+FS 1.21 
(1.14 - 1.28) 

1.13  
(± 0.02) 1.00 56.5 2.78 

(2.62 - 2.95) 
0.89  

(± 0.02) 1.00 57.4 

B7+FL 0.21 
(0.18 - 0.26) 

1.56  
(± 0.06) 1.00 42.3 0.77 

(0.68 - 0.87) 
1.08  

(± 0.04) 1.00 30.3 

B7+A 1.52 
(1.45 - 1.59) 

1.02  
(± 0.02) 1.00 48.8 1.51 

(1.41 - 1.61) 
0.94  

(± 0.02) 1.00 36.9 

P2 0.26 
(0.22 - 0.32) 

1.25  
(± 0.08) 0.99 18.2 -- -- -- -- 

P2+FS 1.61 
(1.38 - 1.87) 

0.97  
(± 0.06) 0.99 43.6 1.73 

(1.43 - 2.1) 
0.94  

(± 0.08) 0.98 42.3 

P2+FL 0.30 
(0.24 - 0.38) 

1.16  
(± 0.07) 0.99 15.5 0.80 

(0.72 - 0.89) 
1.04  

(± 0.04) 1.00 27.5 

P2+A 1.12 
(0.95 - 1.44) 

1.02  
(± 0.08) 0.98 36.0 0.88 

(0.82 - 0.94) 
1.04  

(± 0.02) 1.00 30.2 

P7 1.31 
(1.20 - 1.42) 

0.99  
(± 0.03) 1.00 38.0 -- -- -- -- 

P7+FS 2.22 
(1.96 - 2.52) 

0.98  
(± 0.05) 0.99 62.2 2.76 

(2.52 - 3.02) 
0.92  

(± 0.03) 0.99 63.1 

P7+FL 0.33 
(0.29 - 0.37) 

1.17  
(± 0.04) 1.00 17.6 1.08 

(0.95 - 1.22) 
1.07 

 (± 0.04) 0.99 41.1 

P7+A 1.32 
(1.05 – 1.65) 

0.99  
(± 0.08) 0.98 37.0 1.51 

(1.38 - 1.65) 
1.01  

(± 0.03) 1.00 46.9 

P10 5.48 
(5.21 - 5.75) 

1.08  
(± 0.03) 1.00 215.8 -- -- -- -- 

P10+FS 5.42 
(4.64 - 6.32) 

1.05 
(± 0.08) 0.98 192.7 8.50 

(8.14 - 8.87) 
0.95  

(± 0.02) 1.00 215.1 

P10+FL 1.94 
(1.80 - 2.09) 

1.30  
(± 0.03) 1.00 161.5 5.97 

(5.70 - 6.24) 
1.00  

(± 0.02) 1.00 179.1 

P10+A 4.98 
(4.10 - 6.04) 

0.88  
(± 0.08) 0.97 99.3 6.30 

(5.81  -6.92) 
0.90  

(± 0.09) 0.99 134.5 
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La adsorción de metalaxil en el suelo B7+FL aumentó con el tiempo de incubación a 

bajas concentraciones siendo la adsorción a altas concentraciones menor que en el 

suelo recién enmendado y que el suelo original.  En los restantes suelos enmendados 

con FL, la adsorción aumentó con el tiempo de incubación (t=2) y una vez más, el 

aumento más significativo fue observado en el suelo arcilloso P10, a pesar de que la 

adsorción sigue siendo menor (a altas concentraciones) que en el suelo original.  

Todos los suelos tienen una mayor disminución en el COT que en el COS, 

especialmente B7 y P2 (0.77 y 0.73% reducción en COT para B7+FL y P2+FL, 

respectivamente frente a 0.22 y 0.24% en COS para B7+FL y P2+FL 

respectivamente), lo que indica que después de la mineralización de COS en la 

solución del suelo tiene lugar un proceso de desorción del carbono orgánico adsorbido 

que, posteriormente, sufre mineralización, haciendo que el COS disminuya cerca del 

75 y 80 % en comparación con el COS presente en el suelo B7+FL y P2+FL, 

respectivamente, sin incubar.  Este COS tiene un mayor índice de humificación, como 

se muestra en la  Tabla III.3.1, y el máximo del espectro desplazado a longitudes de 

onda mayores de 400 nm.  En consecuencia, esta materia orgánica soluble es más 

estable a la mineralización y debe tener una menor tendencia a adsorberse a la 

superficie mineral, disminuyendo la competencia con metalaxil, lo cual explicaría el 

aumento en la adsorción en la mayoría de los suelos. 

 

Para los suelos enmendados con A, se observa que la adsorción  no se ve afectada a 

bajas concentraciones y disminuye a altas concentraciones con el tiempo de 

incubación para los suelos B7 y P2, mientras que aumenta en los suelos más 

arcillosos, P7 y P10 tanto a altas como a bajas concentraciones.  En los suelos menos 

arcillosos, al igual que ocurrió con FL, la reducción del COT (B7=0.63 y P2=0.86 %) es 

mayor que del COS (B7=0.19 y P2=0.23), lo que indica desorción del carbono 

orgánico adsorbido.  Para P7 y P10 no hay alteración de COT con el tiempo de 

incubación, pero el COS disminuye bastante (P7=80 % y P10=70 %), lo cual sugiere 

un aumento en la adsorción del COS con el tiempo de residencia en el suelo.  Este 

aumento de adsorción del COS favorece la adsorción de metalaxil, sugiriendo que la 

MOS de A al contrario de lo que ocurría con la MOS de FL en los suelos recién 
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enmendados, contribuye a generar nuevos sitios de adsorción más que ocupar 

"potenciales" sitios de adsorción de metalaxil.  El aumento del HIX observado en los 

suelos enmendados con el tiempo de incubación indica que esta MOS cambia con el 

tiempo haciéndose más estable.  

 

 

 

III.3.3. EFECTOS EN LA ADSORCIÓN DE TRICICLAZOL 
 

Las isotermas de adsorción de triciclazol en los suelos B7, P2, P7 y P10 sin enmendar, 

enmendados (t=0) y enmendados e incubados (t=2) vienen representadas en las 

Figuras III.3.5 y III.3.6, y los coeficientes de adsorción después de ajustarse a la 

ecuación de Freundlich en la Tabla III.3.3.   

 

La adsorción de triciclazol aumenta en general con el tiempo de incubación (t=2) para 

los cuatro suelos enmendados con FS (Fig. III.3.5 y 6, Tabla III.3.3), a pesar de no 

haber alteraciones significativas en COT y COS después de 2 meses de incubación en 

los suelos P2 y P7 y del decrecimiento del COT observado en los suelos B7 y P10 

enmendados con FS (Tabla III.3.1).  Estos cambios pueden ser atribuidos a 

alteraciones en la calidad de la MO, aumentando la capacidad de adsorción para las 

moléculas orgánicas.  Como se ve en la Tabla III.3.1, hay una aumento significativo del 

HIX con el tiempo de incubación del COS de B7 y P10+FS, indicando que, a pesar de 

la disminución en el COT, esta materia orgánica será más humificada y tendrá mayor 

capacidad de adsorción para el triciclazol. 

 

Los cambios en la adsorción de triciclazol con el tiempo de residencia en el suelo de 

las enmiendas FL y A, de alto contenido de COS, difieren grandemente de los 

observados para metalaxil.  Cuando los suelos enmendados con FL fueron incubados 
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Figura III.3.5. Isotermas de adsorción de triciclazol en los suelos B7 y P2 sin enmendar y 
enmendados con FS, FL y A al tiempo cero (t=0) y 2 meses (t=2). 
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Figura III.3.6. Isotermas de adsorción de triciclazol en los suelos P7 y P10 sin enmendar 
y enmendados con FS, FL y A al tiempo cero (t=0) y 2 meses (t=2). 
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Tabla III.3.3. Coeficientes de adsorción de triciclazol en suelos (B7, P2, P7 y P10) sin 
enmendar y enmendados no incubados (t=0) y incubados (t=2), Cs(30) y coeficiente de 
determinación de la forma lineal de la ecuación de Freundlich. 
 

Suelo no incubado (t=0) incubado (t=2) 

 
Kf nf r2 Cs(30) Kf nf r2 Cs(30) 

B7 13.3  
(12.0 - 14.8) 

0.80  
(± 0.04) 0.99 202 -- -- -- -- 

B7+FS 24.6 
(24.1 - 25.2) 

0.75  
(± 0.02) 1.00 315 26.2  

(25.6 - 26.9) 
0.71  

(± 0.01) 1.00 294 

B7+FL 13.8  
(11.1 - 17.0) 

0.85  
(± 0.09) 0.97 248 10.9 

(10.0 - 11.8) 
0.80  

(± 0.03) 0.99 165 

B7+A 14.2 
(13.4 - 15.0) 

0.90  
(± 0.03) 1.00 303 16.1 

 (13.6 - 19.2) 
0.80  

(± 0.08) 0.97 245 

P2 3.2 
(2.4 - 4.2) 

0.98  
(± 0.09) 0.97 90 -- -- -- -- 

P2+FS 16.2  
(15.3 - 17.2) 

0.77  
(± 0.03) 1.00 222 24.9 

(23.8 - 26.0) 
0.68  

(± 0.02) 1.00 252 

P2+FL 3.3  
(2.7 - 4.0) 

1.12  
(± .0.07) 0.99 149 5.94  

(4.68 - 7.55) 
0.88  

(± 0.09) 0.97 118 

P2+A 11.3 
 (10.3-12.3) 

0.90  
(± .0.49) 0.99 241 15.5 

(14.6 - 16.5) 
0.82  

(± 0.03) 1.00 252 

P7 24.0 
 (22.4-25.8) 

0.72  
(± 0.03) 0.99 278 -- -- -- -- 

P7+FS 34.3 
 (33.1 - 35.5) 

0.71  
(± .0.02) 1.00 354 40.4 

(38.5 - 42.4) 
0.64  

(± 0.02) 1.00 356 

P7+FL 35.7 
 (32.6 - 39.1) 

0.62  
(± .0.04) 0.99 294 12.3  

(11.3 - 13.5) 
0.78  

(± 0.02) 1.00 175 

P7+A 23.0 
 (22.1 - 24.0) 

0.78  
(± 0.02) 1.00 327 19.1 

 (17.4 - 21.0) 
0.86  

(± 0.05) 0.99 356 

P10 19.3 
 (18.4 - 20.2) 

0.80  
(± 0.02) 1.00 293 -- -- -- -- 

P10+F
S 

32.5  
(31.3 - 33.7) 

0.76  
(± 0.02) 1.00 431 39.8  

(36.9 - 42.8) 
0.71 

(± 0.04) 0.99 445 

P10+FL 15.4 
 (13.8 - 17.1) 

0.95  
(± .0.5) 0.99 390 26.5  

(25.2 - 27.9) 
0.75  

(± 0.03) 1.00 340 

P10+A 17.2 
 (15.7 - 18.9) 

0.93  
(± 0.05) 0.99 407 32.5 

(31.4 - 33.5) 
0.76  

(± .0.2) 1.00 430 
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durante 2 meses, la adsorción bajó en los suelos B7 y P7, siendo incluso menor que la 

del suelo sin enmendar.  Esto puede deberse a la reducción del COT con el tiempo de 

incubación, disminuyendo de esta forma las interacciones hidrofóbicas entre el 

triciclazol y la MO adsorbida cuando ésta se desorbe hacia la disolución del suelo.  Por 

el contrario, en el caso de metalaxil es más importante el aumento de la superficie 

mineral disponible para la adsorción que la reducción de superficie orgánica.  En los 

suelos P2+FL y P10+FL hay un aumento a pequeñas concentraciones y una 

disminución a mayores concentraciones de triciclazol.  El aumento observado en el 

suelo P2+FL, de muy baja capacidad de adsorción se debe al cambio de la MO, que al 

ser más humificada, favorece la adsorción de triciclazol a menores concentraciones, 

mientras que, a mayores concentraciones, la adsorción se ve afectada negativamente 

por el decrecimiento del COT frente al COS.  El aumento en la adsorción de triciclazol 

en el suelo P10+FL una vez más revela la alta capacidad de adsorción de la superficie 

mineral del suelo P10 y la importancia de la “calidad” de la superficie del suelo en la 

adsorción, lo cual en este suelo parece compensar el decrecimiento de MO al menos a 

bajas concentraciones.  Como  vimos en la sección III.2.5.1.2 la capacidad de 

adsorción de triciclazol se correlaciona muy significativamente con la cantidad de 

arcilla en los suelos enmendados, mientras que a altas concentraciones depende 

igualmente de la cantidad de arcilla y MO. 

 

La adsorción de triciclazol aumenta ligeramente en P2+A incubado (t=2), al contrario 

de lo sucede con metalaxil, y aumenta en el suelo B7 (a bajas concentraciones), P7 (a 

altas concentraciones) y P10 (Tabla III.3.3).  Como se vio anteriormente, el COT 

permanece inalterado en los suelos más arcillosos P7 y P10 mientras que el COS 

disminuye con el envejecimiento de  A en los suelos, lo que puede ser atribuido al 

aumento en la adsorción de COS del A con el tiempo de incubación.  En el caso de 

triciclazol que es menos polar, el aumento de adsorción de COS en vez de reducir la 

capacidad de adsorción, da lugar a un aumento en la adsorción.  Las moléculas de 

COS “cubren” la superficie mineral produciendo un aumento de superficies 

hidrofóbicas que posteriormente adsorben triciclazol.  Para los suelos B7 y P2 a pesar 
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de haber un decrecimiento del COT, que es más acentuado para B7+A, la mayor 

humificación de la MO da lugar a un aumento en la adsorción de triciclazol.  
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El comportamiento de los plaguicidas en los suelos depende de las características 

del plaguicida en sí y de las propiedades de los suelos.  En los estudios con los 

suelos sin enmendar se ha comprobado que los fungicidas metalaxil y triciclazol y el 

herbicida triasulfurón tienen comportamientos diferentes en lo que se refiere a 

procesos de adsorción–desorción, disipación y movilidad, que se ponen claramente 

de manifiesto al comparar las curvas de elución relativas y acumulativas para un 

mismo suelo, como se muestran en las Fig. IV.1 y IV.2 para los suelos P2 y P7, 

respectivamente.  La lixiviación se ve afectada tanto por los procesos de adsorción-

desorción como por la disipación.  En estas figuras se observa claramente la mayor 

lixiviación de triasulfurón, seguido de metalaxil y por último de triciclazol. 

 

El triasulfurón es un ácido débil con pKa igual a 4.64 lo que hace que su adsorción 

dependa del pH de los suelos.  Teniendo en cuenta que el pH de los suelos 

estudiados varía de 7.0 a 8.2, la forma molecular mayoritariamente presente es la 

aniónica, originando una adsorción muy baja y muy reversible en la mayoría de los 

suelos estudiados.  Como consecuencia, observamos una muy elevada movilidad 

en las columnas empaquetadas de suelo con los máximos de elución a volúmenes 

de poros cerca de 1.5, indicando poca relevancia de los procesos de adsorción-

desorción.  Por el contrario, para metalaxil y triciclazol estos procesos son bastante 

importantes.  El menor porcentaje de triasulfurón en los lixiviados de los suelos se 

debe a su menor persistencia en comparación con metalaxil y triciclazol como han 

puesto de manifiesto los estudios de disipación.  Por otra parte, la vida media es 

menor en los suelos más ácidos debido a la mayor hidrólisis de esta sulfonilurea a 

pH más bajos. 
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Figura IV.1. Curvas de elución relativas (a) y acumulativas (b) de triciclazol, metalaxil y 
triasulfurón en el suelo P2. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
Figura IV.2. Curvas de elución relativas (a) y acumulativas (b) de triciclazol, metalaxil y 
triasulfurón en el suelo P7. 
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El triciclazol y el metalaxil son compuestos no iónicos, siendo el primero más 

hidrofóbico y el segundo más polar.  En los estudios de adsorción, las diferencias 

en las características químicas de estos compuestos se traducen en el tipo de 

isotermas que presentan.  Triciclazol presenta en general isotermas de tipo L, con 

una capacidad de adsorción mucho mayor que triasulfurón mientras que metalaxil 

presenta, en general, un tipo de isotermas C o S, con una capacidad de adsorción 

moderada.  Una excepción a este comportamiento es el caso del suelo arcilloso 

P10, al que el metalaxil se adsorbe muy fuertemente. Para ambos fungicidas, la 

adsorción depende de la fracción arcilla tanto a altas como a bajas 

concentraciones, pero a bajas concentraciones, la fase orgánica es igualmente 

importante para triciclazol mientras que para metalaxil, la fase orgánica parece 

también influir en la adsorción pero sólo cuando no consideramos el suelo P10.  

Estudios de adsorción de metalaxil con la fracción arcilla de los suelos P7 y P10, 

antes y después de ser eliminada parcialmente la MO, ponen de manifiesto la 

preferencia de metalaxil por la superficie mineral y la importancia de la calidad de 

ésta.  Al contrario de lo que aparece indicado en la literatura, en nuestro estudio la 

cantidad de arcilla es más importante en la adsorción de triciclazol que la MO, 

debido a su bajo contenido en la mayoría de los suelos estudiados y al alto 

contenido en arcilla de los mismos. 

 

Los estudios de desorción muestran que la adsorción es más irreversible para 

triciclazol que para metalaxil, manifestándose todas estas diferencias en una menor 

persistencia y mayor movilidad en el suelo para metalaxil que para triciclazol (Fig. 

IV.1 y IV.2).  En los estudios con columnas empaquetadas de suelos, los máximos 

de lixiviación de metalaxil están inversamente relacionados con la capacidad de 

adsorción, y en el suelo más arcilloso (P7) se observa una ligera asimetría de la 

curva de elución relativa indicando que en este suelo predominan los procesos de 

difusión del fungicida a través de los poros de menor tamaño (Fig. IV.1).  Para 
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triciclazol, sólo el suelo P2 (más arenoso) lixivió, en muy pequeñas cantidades, a 

volúmenes de poros muy superiores (6.3) que para metalaxil (1.3) (Fig. IV.2).  La 

movilidad de triciclazol en los suelos también está inversamente relacionada con la 

capacidad de adsorción, corroborando la fuerte influencia de los procesos de 

adsorción-desorción en la movilidad de triciclazol en los suelos sin enmendar.  La 

menor recuperación de triciclazol en los estudios de movilidad se debe a la 

formación de residuos recalcitrantes con el tiempo de residencia en el suelo, 

fenómeno de mayor relevancia que en el caso de metalaxil (Cox et al., 2003), 

además de a la disipación del fungicida.  La retención en poros de pequeño 

tamaño, más abundantes en el suelo P7 que en el suelo P2 (Tabla III.2.7) también 

debe influir en la mayor permanencia en los suelos arcillosos, y por lo tanto en la 

ausencia de lixiviación de triciclazol en este suelo. 

 

La adición de enmiendas orgánicas y/o residuos orgánicos a suelos de bajo 

contenido en MO es una práctica común en los suelos de Andalucía y Bajo 

Alentejo, ya que en estos suelos hay un predominio de los procesos de 

mineralización frente a los de humificación y, consecuentemente, los niveles de 

materia orgánica son en general bajos.  Además de mejorar las propiedades físicas 

y químicas del suelo, suponen en el caso de los residuos, una vía "ecológica" de 

eliminación de los mismos.  Sin embargo, esta actividad puede afectar al 

comportamiento de los plaguicidas en el suelo.  Los resultados obtenidos en los 

estudios de adsorción-desorción, disipación y movilidad en suelos enmendados con 

FS, FL y A muestran que la adición de estas enmiendas afecta al comportamiento 

de los pesticidas estudiados de forma distinta debido a las diferentes características 

de los mismos, de las enmiendas y de los suelos a los que se les aplicó la 

enmienda.  
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Además de poseer un diferente contenido en materia orgánica, la caracterización 

de la MOS de las enmiendas FS, FL y del residuo A por espectroscopía de 

fluorescencia y FT-IR, mostró la existencia de diferencias cualitativas entre éstas.  

La MOS de FS (MOS-FS) está constituida por material orgánico de elevado peso 

molecular y aromático, con un índice de humificación muy elevado.  Además, los 

espectros de IR-FT ponen de manifiesto una abundancia de grupos COO- en la 

MOS-FS en comparación con las de FL y A, lo que explica su alto pH en 

comparación con FL y A.  La MOS de FL y A, esta última de muy elevado contenido 

en C orgánico soluble, está constituida por moléculas polares de bajo PM, y los 

espectros de IR-FT muestran una gran cantidad de grupos carboxilos (COOH).  El 

coeficiente de humificación (HIX), por tanto, para MOS-FL (0.70) y MOS-A (0.44) es 

bastante inferior al obtenido para MOS-FS (12.3).  Por el contrario, la MOS de los 

suelos presentó espectros de fluorescencia muy similares entre sí y con las mismas 

características espectroscópicas que las observadas para la MOS-FS.  

 

Cuando los suelos son enmendados con FS, FL y A, los espectros de fluorescencia 

de la MOS, tienen características espectroscópicas muy similares a las de la 

enmienda correspondiente, si bien existen diferencias cuantitativas: la MOS de 

todos los suelos enmendados presenta un valor menor de COS que el de la 

respectiva enmienda, indicando que hay adsorción de parte de la MOS a los suelos, 

siendo esta adsorción mayor en el caso de los suelos más arcillosos.  Los 

resultados de los estudios de fluorescencia han revelado que es la fracción más 

pequeña y polar la que se adsorbe en mayor medida, sobre todo al suelo P10, de 

alto contenido en arcilla y alta capacidad de adsorción de compuestos polares  Los 

estudios de adsorción MOS de FL y A indican una preferencia por la superficie 

mineral, mientras que la MOS-FS que se adsorbe es la fracción más aromática.  

Las isotermas de adsorción de MOS-FS a los suelos seleccionados mostraron que 
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no hay un único mecanismo de adsorción y que no hay relación directa entre la 

adsorción y el contenido en MO de los suelos. 

 

La presencia de materia orgánica no soluble así como la soluble de las enmiendas 

no sólo afecta a la retención de plaguicidas por las superficies del suelo, sino que 

también se ha visto que alteran  la estructura del suelo.  Esto se ve reflejado en los 

estudios de porosidad.  El suelo P7, de alto contenido en arcilla, posee mayor 

cantidad de microporos (0-0.10 µm) que el suelo P2, de alto  contenido en arena, 

mientras que el P2 tienen mayor cantidad de macroporos (10-100 µm).  Las 

diferencias encontradas tanto en los suelos como en las enmiendas ponen de 

manifiesto la gran complexidad de las interacciones enmienda-suelo y su efecto en 

la porosidad.  La adición de A a estos dos suelos provoca un aumento de 

volúmenes de poro debido al incremento de macroporos (10-100 µm).  Por el 

contrario, en el suelo arenoso tanto la enmienda sólida (FS), como la líquida (FL) 

reducen la porosidad bloqueando los poros de mayor tamaño.  Estas mismas 

enmiendas, y especialmente la líquida (FL) aumenta el VP de mayor tamaño en el 

caso del suelo arcilloso, en este caso debido a la generación de nuevos agregados 

con mayor porosidad. 

 

El efecto de la adición de enmiendas orgánicas a los suelos en la adsorción de 

triasulfurón, metalaxil y triciclazol pone de manifiesto la heterogeneidad de la 

materia orgánica exógena tanto en los que respecta a asociación al suelo como a 

su diferente efecto en compuestos orgánicos con propiedades físicas y químicas 

diferentes.  La adsorción de triasulfurón sufre un aumento substancial en todos los 

suelos enmendados con A, no habiendo, en general, diferencias significativas en la 

adsorción para los suelos enmendados con FS y FL.  Este comportamiento parece 

estar asociado a la cantidad de MO de estos suelos, que es mayor en el caso de los 
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suelos enmendados con A, y a la disminución del pH respecto al suelo original, 

ambos factores determinantes de la adsorción de triasulfurón.  

 

La materia orgánica de FS, de menor componente soluble y mayor índice de 

humificación, tiene una mayor capacidad de adsorción de metalaxil.  Por el 

contrario, la elevada cantidad de MOS de FL y A, de bajo índice de humificación y 

la alta afinidad por las superficies minerales del suelo da lugar a una reducción de 

éstas, lo que conlleva a una reducción de sitios disponibles para la adsorción de 

metalaxil.  En el caso del triciclazol, también hay un aumento de la adsorción en 

suelos enmendados con FS pero, al igual que en los suelos enmendados con FL y 

A, a altas concentraciones triciclazol.  En el caso de metalaxil, la adsorción en los 

suelos enmendados (sin incluir los suelos P10 enmendados) depende 

esencialmente de la cantidad de arcilla y de componentes de ésta (ilita y 

montmorillonita); para el triciclazol la adsorción depende de la cantidad arcilla a 

bajas concentraciones, mientras que a concentraciones más elevadas las 

superficies orgánicas adquieren mayor relevancia.  En general, la desorción es más 

irreversible en suelos enmendados para ambos pesticidas, ya que en ambos casos 

la desorción está inversamente relacionada con la capacidad de adsorción. 

 

El comportamiento en lo que se refiere a adsorción-desorción de metalaxil en los 

suelos enmendados con P10, con elevada capacidad de adsorción para este 

fungicida, se distingue del de los demás suelos enmendados.  Esto es debido a la 

gran superficie mineral que posee este suelo de marisma en que la ilita, 

componente mayoritario de su fracción arcilla, está altamente alterada.  La  

capacidad de adsorción de la superficie mineral del P10 es tan elevada que el 

incremento en MO tras la enmienda con FS apenas tiene efecto.  En el caso de los 

suelos enmendados con FL y A, de alto contenido en MOS y de mayor grado de 
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interacción con el suelo, la superficie mineral disponible para la adsorción se ve 

altamente reducida afectando por tanto a la adsorción. 

 

La adición de enmiendas orgánicas al suelo se ha visto que también afecta a la 

persistencia de los plaguicidas.  El incremento en la adsorción de los dos fungicidas 

y su mayor irreversibilidad en los suelos enmendados con FS y A se refleja, en 

general, en una mayor persistencia de los fungicidas en los suelos enmendados.  El 

tiempo de vida media de los fungicidas  se ve especialmente incrementado tras la 

enmienda con A, lo cual puede sugerir un cierto efecto tóxico de este residuo sobre 

los microorganismos del suelo responsables de la degradación de estos fungicidas. 

 

En lo que respecta a la movilidad en los suelos enmendados, además de los 

cambios en la adsorción-desorción de metalaxil, los cambios en la porosidad 

resultantes tras la adición de FS, FL y A a los suelos P2 y P7 llevaron en general a 

una reducción de la movilidad en los suelos enmendados, los cuales presentan 

curvas de elución con una mayor asimetría en comparación con el suelo original.  

También se observa la influencia de la disipación de metalaxil en las cantidades 

lixiviadas de los suelos enmendados, especialmente los arcillosos (P7).  Al igual 

que en los suelos sin enmendar, la movilidad en los suelos enmendados es 

inversamente proporcional a la capacidad de adsorción tanto en el suelo P2 como 

en el suelo P7 enmendados.  Mientras en el suelo arenoso P2 todas las enmiendas 

retrasan la aparición del máximo de concentración de metalaxil, en el suelo arcilloso 

P7 enmendado con FL el máximo aparece antes que en el suelo original, lo cual se 

ha atribuido a la reducción en la adsorción de metalaxil en P7+FL, debido a 

competencia entre la MOS de FL y moléculas de metalaxil.  Cabe destacar que 

aunque en general existe una relación inversa entre la movilidad y adsorción, 

también la porosidad y el efecto que la adición de enmiendas tiene en la misma 

afectan a la lixiviación.  Así, por ejemplo, en el caso del suelo P2+FS la máxima 
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concentración de metalaxil detectada en los lixiviados  aparece antes que en P2+A, 

a pesar de la mayor adsorción de metalaxil en P2+FS.  La difusión del  fungicida a 

poros de menor tamaño, más abundantes en este suelo (Tabla III.2.7) puede 

explicar este resultado.  También en el suelo arcilloso P7 el menor porcentaje de 

metalaxil lixiviado en P7+FL comparado con el P7+FS, se debe, en parte, al mayor 

volumen de poros de radio 1-10 µm de P7+FL que en los suelos P7, P7+FS y P7+A 

(Tabla III.2.7) y al movimiento del agua más lento en las columnas de P7+FL 

durante el experimento, lo cual favorece el contacto del plaguicida con el suelo y, 

por lo tanto, la mayor disipación de metalaxil.  La movilidad de triciclazol en los 

suelos enmendados fue menor que en el suelo original y mucho menor que la 

movilidad de metalaxil, debido a la mayor adsorción de triciclazol.  Apenas lixiviaron 

en cantidades apreciables el suelo P2 (13.8%) y P2+FL (6.1%) en comparación con 

el valor medio lixiviado para metalaxil en las columnas de P2 enmendados (60%).  

Las extracciones de triciclazol de las columnas de suelo muestran que la movilidad 

en los suelos P2 enmendados es inversamente proporcional a la capacidad de 

adsorción.  Asimismo, las extracciones de las columnas de suelo enmendados 

ponen de manifiesto una mayor retención de triciclazol en comparación con 

metalaxil en los suelos enmendados, corroborando los estudios de adsorción, y 

comportamiento diferente de estos dos fungicidas en los suelos dependiendo del 

tipo de enmienda. 

 

Los estudios de la influencia de la MOS de las enmiendas en la movilidad de 

triciclazol y metalaxil en columnas de suelo, no mostraron grandes diferencias en la 

movilidad de metalaxil en el suelo P2 entre las distintas MOS de enmiendas y el 

control lavado con 0.01 M CaCl2.  Por el contrario, la movilidad de metalaxil en el 

suelo P7 fue mayor en los suelos lavados con MOS-FL y MOS-A, de elevado 

contenido en COS, que en los suelos lavados con MOS-FS y 0.01 M CaCl2, debido 

a la competencia de la MOS por los sitios de adsorción en el suelo P7.  La 
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movilidad de triciclazol en las columnas de suelo P2 lavadas con MOS siguió el 

orden MOS-FL<MOS-A<MOS-FS≅0.01M CaCl2, debido a la mayor afinidad de 

triciclazol por las superficies adsorbente orgánicas en comparación con metalaxil.  

La MOS de FL y A, al adsorberse a la superficie mineral del suelo, forma un 

recubrimiento hidrofóbico que favorece la retención de triciclazol, por lo que su 

efecto es el contrario al observado con metalaxil. 

 

Los estudios de adsorción en los suelos enmendados incubados durante 2 meses 

ponen de manifiesto el diferente efecto de cada combinación enmienda/suelo en el 

comportamiento de metalaxil y triciclazol.  Tras la incubación de los suelos 

enmendados con FS, FL y A durante 2 meses, se observa, que en general, en los 

suelos enmendados con FS no hay un cambio significativo del carbono orgánico 

total (COT), ni del carbono orgánico soluble (COS).  Por el contrario, en los suelos 

enmendados con FL y A el COT disminuye significativamente y el COS baja 

drásticamente en todos los suelos.  El decrecimiento del COT es mayor que del 

COS para los suelos arenosos (B7 y P2) enmendados con FL y A, mientras que 

para los suelos arcillosos (P7 y P10) enmendados con FL son de la misma 

magnitud y para los enmendados con A el decrecimiento del COS es mayor que el 

COT, la cual indica un incremento en la adsorción de la MOS-A con el tiempo de 

incubación.  Los espectros de fluorescencia de los suelos enmendados también se 

vieron afectados por el tiempo de residencia en el suelo en el caso de las 

enmiendas FL y A: se produjo una reducción en la fracción más pequeña y polar 

que fluorece a menores longitudes de onda y un aumento proporcional de material 

más humificado que fluorece a mayores longitudes de onda, aumentando 

consecuentemente los HIX de la MOS de los suelos enmendados con FL y A. 

 

Los cambios observados en la calidad de la MOS de los suelos enmendados con el 

tiempo de incubación ponen de manifiesto la importancia de la materia orgánica 
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exógena y endógena, así como de la asociación de ésta a las superficies del suelo, 

en la adsorción de metalaxil y triciclazol.  La adsorción de triciclazol aumenta en los 

suelos enmendados con FS incubados durante 2 meses (t=2), mientras que en el 

caso de metalaxil solamente aumenta la adsorción en el suelo P10+FS, debido al 

decrecimiento del COT con el tiempo de incubación, que se traduce en un aumento 

significativo de la superficie mineral por la cual metalaxil tiene preferencia.  Para los 

suelos enmendados con FL incubados (t=2), la adsorción de metalaxil aumenta en 

todos los suelos y en mayor proporción para el suelo Pl0+FL, debido a la 

disminución de MOS-FL menos humificada que compite con metalaxil por los sitios 

de adsorción de la superficie mineral.  En el caso de triciclazol el comportamiento 

diferente.  El decrecimiento de la MOS-FL en algunos suelos da lugar a una 

disminución en la adsorción de triciclazol en estos suelos, mientras que en los 

suelos P2+FL y P10+FL incubados, la adsorción aumenta a bajas concentraciones 

debido al cambio de la MOS-FL con el tiempo de incubación, y a altas 

concentraciones la adsorción baja por la disminución del COT.  En los suelos 

enmendados con A incubados (t=2), se observa una disminución, de la adsorción 

en los suelos arenosos, mientras que, en los suelos arcillosos hay un aumento de la 

adsorción.  Por el contrario a lo observado con FL, en los suelos arcillosos el 

incremento en la adsorción de la MOS-A al final de 2 meses de incubación 

contribuye a la generación de nuevos sitios de adsorción.  Para triciclazol se 

observa un aumento en la adsorción en todos los suelos enmendados, por la mayor 

afinidad de triciclazol a la MOS-A más humificada.  La diferencia con metalaxil se 

hace notar fundamentalmente en los suelos arenosos, donde la mayor humificación 

de la MO parece compensar la desorción de la MOS-A de las superficies del suelo. 

 

Los resultados obtenidos en este trabajo muestran que el comportamiento de 

plaguicidas en los suelos enmendados depende de las características físico-

químicas de los mismos, de la naturaleza de la enmienda orgánica, de la calidad de 
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la superficie de los suelos, de las interacciones entre la materia orgánica exógena y 

las superficies del suelo y de las alteraciones en la MO con el tiempo de residencia 

en el suelo.  Los cambios en la adsorción de triasulfurón y de los fungicidas 

metalaxil y triciclazol, que se diferencian principalmente en los componentes más 

importantes que afectan su adsorción (superficie mineral, en el caso de metalaxil y 

superficie orgánica, en el caso de triciclazol) dependen de las características del 

suelo, de las interacciones entre el COS y la superficie mineral y de los cambios en 

la calidad y cantidad del COT y COS que se producen con el tiempo de residencia 

en el suelo. 
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Las conclusiones del presente trabajo se resumen en los siguientes puntos: 

 

1- Los fungicidas metalaxil y triciclazol se adsorben de forma importante en los 

suelos estudiados, mientras que el herbicida triasulfurón lo hace de una forma 

más débil.  Los valores de Kf de ecuación de Freundlich indican una mayor 

capacidad de adsorción por los suelos de triciclazol en comparación con 

metalaxil.  

 

2- La mayoría de las isotermas de adsorción de triasulfurón en suelos sin 

enmendar son del tipo L según la clasificación de Giles, típica de compuestos 

iónicos y superficies de carga opuesta.  La capacidad de adsorción está 

inversamente relacionada con el pH y es altamente reversible. 

 

3- Las isotermas de adsorción para metalaxil, en los suelos sin enmendar, son 

mayoritariamente de tipo C y S, indicando que no existe un único mecanismo de 

interacción de metalaxil con el suelo.  Metalaxil tiene preferencia por la MO 

cuando la superficie disponible para la adsorción es elevada, si bien cuando la 

superficie disponible se ve reducida otros componentes como la arcilla 

determinan en mayor medida su adsorción. 

 

4- El suelo P10, de elevada superficie especifica y comportamiento especial por 

tratarse de un suelo de marisma con alto contenido en arcilla y muy alterada, 

adsorbe metalaxil en cantidades más elevadas que los restantes suelos 

estudiados y que los citados en la literatura. 

 

5- Los estudios de adsorción con la fracción mineral de los suelos P7 (mayor 

contenido en MO) y P10 (mayor contenido en arcilla), con y sin MO, ponen de 
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manifiesto la importancia de la calidad de las superficies minerales del suelo en 

la adsorción de metalaxil. La adsorción de metalaxil, a altas concentraciones, 

aumenta cerca de 20 veces en la arcilla de P10 sin MO, mientras que para la 

arcilla de P7 no se altera, poniéndose de manifiesto una vez más la alta 

capacidad de adsorción de la arcilla alterada del P10. 

 

6- La desorción de metalaxil, en los suelos sin enmendar, es irreversible.  El 

porcentaje de desorción es menor que para triasulfurón y los suelos que 

retienen más cantidad de metalaxil además lo hacen más fuertemente que los 

que adsorben menor cantidad. 

 

7- Las isotermas de adsorción de triciclazol en los suelos sin enmendar, son del 

tipo L, según la clasificación de Giles indicando una alta afinidad de los suelos 

por este fungicida y una disminución de los sitios específicos de adsorción a 

medida que aumenta la concentración.  La capacidad de adsorción es muy 

superior a la de triasulfurón y de metalaxil, y se correlaciona muy 

significativamente con la cantidad de arcilla y, en menor medida con la MO. 

 

8- La desorción de triciclazol en los suelos sin enmendar es más irreversible que la 

observada en metalaxil.  Los suelos con contenido en MO<1.2 % tienen un 

coeficiente de histéresis H≤100; y los que tienen MO>1.2 %, el H>100.  Al igual 

que con metalaxil, cuanto mayor sea la capacidad de adsorción del suelo, 

menor es el porcentaje de desorción y mayor el H. 

 

9- La disipación de triasulfurón en los suelos sin enmendar es más rápida que en 

el caso de metalaxil y triciclazol.  Tanto la adsorción  como el pH determinan la 

disipación de triasulfurón en los suelos.  El tiempo de vida media de triciclazol 
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es mayor que el de metalaxil, y en ambos casos la adsorción protege al 

plaguicida de la disipación.  

 

10- La movilidad de metalaxil, en columnas de suelos sin enmendar empaquetadas 

manualmente, es menor que la de triasulfurón y mayor que la de triciclazol.  

Para triasulfurón no existe diferencia en la movilidad en los suelos estudiados, 

pero para triciclazol y metalaxil la movilidad está inversamente relacionada con 

la adsorción. 

 

11- La enmienda FS tiene un bajo contenido en COS y alto valor de pH.  Su 

espectro de fluorescencia  indica que está constituida por moléculas complejas 

y aromáticas, siendo el índice de humificación HIX muy elevado.  Por el 

contrario, las enmiendas FL y A tienen un elevado contenido en COS y bajo pH.  

Los espectros de fluorescencia indican que está constituida por moléculas 

polares de bajo PM y poco humificadas.  El valor de HIX de estas enmiendas es 

mucho menor que el de FS.  Estudios de IR-FT revelan que las diferencias en 

pH son debidas a la mayor presencia de grupos COO- en la MOS de FS y la 

mayor presencia de COOH en la MOS de FL y A.  Sin embargo, la diferente 

reducción en la fluorescencia al acidificar los extractos de FL y A ponen de 

manifiesto también la existencia de diferencias cualitativas entre las dos MOS. 

 

12- El COS de suelos recién enmendados es menor que el de las respectivas 

enmiendas indicando una adsorción de parte de la MOS por los suelos.  Los 

estudios de fluorescencia indican una mayor adsorción de la fracción más 

pequeña y polar de la MOS-FL que fluorece a menor longitud de onda. 
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13- Los estudios de adsorción de MOS de las enmiendas FS, FL y A en los suelos 

ponen de manifiesto la preferencia de la MOS por las superficies minerales de 

los mismos, siendo mayor la capacidad de adsorción de la MOS-FS. 

 

14- Los estudios de porosidad muestran que el suelo P7 (arcilloso) posee mayor 

cantidad de microporos (0-0.10 µm) en comparación con el suelo P2 (arenoso).  

La adición de A a estos suelos provoca un aumento de volúmenes de poro 

debido al incremento de macroporos (10-100 µm) en ambos suelos.  Sin 

embargo, la adición de la enmienda sólida (FS) y líquida (FL) reduce la 

porosidad bloqueando los poros de mayor tamaño en el suelo arenoso P2 

mientras que aumentan (especialmente FL) el VP de mayor tamaño en el caso 

del suelo arcilloso P7. 

 

15- La adsorción de metalaxil en suelos recién enmendados no muestra un único 

tipo de isotermas.  Con excepción del suelo P10, las enmiendas incrementan la 

adsorción de metalaxil, y el orden es el siguiente: S+FL<S original<S+A<S+FS.  

Cuando se excluyen los suelos enmendados de P10, la adsorción es 

directamente proporcional a la cantidad de arcilla y montmorillonita e 

inversamente proporcional a la cantidad de ilita.  Con excepción de los suelos 

enmendados de P10, la desorción de metalaxil es más irreversible en los suelos 

enmendados, y el coeficiente de histéresis está correlacionado negativamente 

con la montmorillonita e ilita. 

 

16- La capacidad de adsorción de triasulfurón por los suelos aumenta en todos los 

suelos enmendados con A, no habiendo en general, diferencias significativas en 

los suelos enmendados con FS y FL.  A altas concentraciones de triasulfurón, la 

adsorción está inversamente relacionada con el pH y directamente relacionada 

con la MO.  A menores concentraciones del herbicida, la montmorillonita es 
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igualmente significativa que la MO y la ilita y caolinita están inversamente 

correlacionados con la adsorción al igual que el pH.  Al igual que para los suelos 

sin enmendar, la desorción de triasulfurón en los suelos recién enmendados es 

muy reversible y negativa.  El coeficiente de histéresis disminuye con el pH y 

arcilla y aumenta con el contenido en montmorillonita.  

 

17- Las isotermas de adsorción de triciclazol en los suelos recién enmendados son, 

al igual que en los suelos originales, del tipo L.  La adsorción aumenta en los 

suelos enmendados con FS, tanto a bajas como a altas concentraciones de 

triciclazol, mientras que para los suelos enmendados con FL y A aumenta sólo a 

altas concentraciones.  La adsorción de triciclazol es directamente proporcional 

a la cantidad de arcilla, a bajas concentraciones, aunque a altas 

concentraciones las superficies orgánicas son igualmente importantes.  La 

desorción es más irreversible que en los suelos originales y el coeficiente de 

histéresis se correlaciona significativamente con la ilita (de forma negativa) y en 

menor proporción con la montmorillonita. 

 

18- La vida media de metalaxil y triciclazol en los suelos enmendados es mayor que 

en los suelos originales. 

 

19- La movilidad de triciclazol es bastante inferior a la movilidad de metalaxil en 

suelos enmendados y en ambos casos la movilidad es menor que en los suelos 

originales e inversamente proporcional a la capacidad de adsorción. 

 

20- La movilidad de metalaxil en columnas de suelo lavadas con la MOS de FS, FL 

y A aumenta tan sólo en las columnas de suelos arcilloso P7 lavadas con MOS-

FL y MOS-A.  Por el contrario, la movilidad de triciclazol en ambos suelos se ve 

facilitada cuando los suelos son lavados con MOS-FL y MOS-A.  
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21- Estudios de fluorescencia indican que con el tiempo de residencia en el suelo 

no se modifican las características espectroscópicas de MOS-FS, mientras que 

en la MOS-FL y MOS-A existe una disminución de la fracción más pequeña y 

polar y aumento proporcional de material más humificado. 

 

22- La adsorción de triciclazol aumenta en los suelos enmendados con FS 

incubados durante 2 meses (t=2), mientras que, en el caso de metalaxil 

aumenta tan sólo a bajas concentraciones.  Solamente en el suelo P10+FS la 

adsorción de metalaxil aumenta a concentraciones más elevadas debido al 

pequeño decrecimiento del COT en este suelo con el tiempo de incubación, que 

se traduce en un aumento significativo de la superficie mineral por la cual 

metalaxil tiene preferencia. 

 

23- En los suelos enmendados con FL incubados (t=2) la adsorción de metalaxil 

aumenta en todos los suelos y en mayor proporción en el suelo Pl0+FL, debido 

a la disminución de MOS-FL menos humificada.  En el caso de triciclazol el 

decrecimiento de la MOS-FL menos humificada y la disminución del COT dan 

en general como resultado un descenso en la adsorción. 

 

24- En los suelos arenosos enmendados con A incubados (t=2) se observa una 

disminución de la adsorción de metalaxil a altas concentraciones, mientras que, 

en los suelos arcillosos hay un aumento tanto a bajas como a altas 

concentraciones.  En los suelos arcillosos, al contrario de la MOS-FL, la MOS-A 

al final de 2 meses de incubación contribuye a la generación de nuevos sitios de 

adsorción para metalaxil.  Para triciclazol se observa un aumento en la 

adsorción en todos los suelos enmendados, por la mayor afinidad de triciclazol 

a la MOS-A más humificada.  La diferencia con metalaxil se hace notar en los 
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suelos arenosos, porque la mayor humificación de la MO parece compensar la 

desorción de la MOS-A. 
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Adsorption–desorption of metalaxyl
as affecting dissipation and leaching in soils:
role of mineral and organic components
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Abstract: Adsorption–desorption studies of metalaxyl in fifteen agricultural soil samples from Southern
Portugal and Spain were performed following a batch equilibration method. Very high sorption was
observed on a clay soil of high content in altered illite, but, when this soil was excluded from regression
analysis, organic matter (OM) was the most important single soil property affecting sorption at low
concentrations of metalaxyl. At higher concentrations, no correlation was observed with any soil property.
The relevance of OM on sorption was also corroborated by the increase in sorption coefficients when
soil OM was increased artificially by the addition of an organic amendment. Sorption studies with the
colloidal fraction of selected soils also revealed the importance of mineral surfaces in metalaxyl sorption.
Sorption of metalaxyl in most of the soil samples was hysteretic. Selected soil samples were incubated in
the dark, sampled periodically and extracted for their fungicide content. Metalaxyl half-lives increased
with sorption and OM content of the soil, and were specially high in the amended soil. Leaching studies
in hand-packed columns under saturated/unsaturated flow conditions showed an inverse relation between
leaching and sorption. Recoveries from the soil columns were close to 80% of the metalaxyl applied, except
for the soil which OM was artificially increased, in which recovery was lower and this has been attributed
to the much higher irreversibility of metalaxyl sorption in the amended soil.
 2003 Society of Chemical Industry

Keywords: sorption–desorption; metalaxyl; soil; dissipation; leaching; soil clay

1 INTRODUCTION
Pesticide contamination of surface and groundwaters
is a present concern encouraging research to under-
stand the fate and redistribution of these chemicals
in soil and water. Adsorption, degradation and move-
ment through the soil profile determine the fate of
pesticides in soil and aquatic environments. Because
sorption processes directly or indirectly determine
the amount of pesticide in solution, adsorption and
desorption of the pesticide control degradation and
movement in soil to a great extent. Pesticide that is
sorbed to soil particles is not instantaneously available
for biodegradation, whereas desorption of pesticide
molecules into solution makes molecules available to
soil micro-organisms. Alongside this, sorption reduces
transport in soil whereas desorption favours leaching
through the soil profile.1–3

Organic matter has been considered the primary
adsorbent for pesticides,4 although many studies also
reveal the relevance of mineral surfaces in sorption,
specially below a certain organic carbon level and in
the case of polar pesticides.5–7 The soil clay fraction
as a whole (mineral and organic components) has

been shown to be responsible for the sorption of
many polar pesticides.8–10 In soil, clay and organic
components are usually intimately associated such
that their individual effects on sorption are difficult to
separate. The importance of the different components
of soil on pesticide sorption is generally evaluated
by determining the sorption behaviour on selected
soils and, in some cases, by investigating changes in
sorption after removing soil components.10–12

Metalaxyl is a fungicide with residual and systemic
activity and it is used as soil and foliar treatment.
Muller and Busser13 have detected amounts higher
than 100 ng litre−1 of metalaxyl in agricultural drainage
water. It has been shown to adsorb on organic
matter,14 although sorption on soil mineral surfaces
has also been reported,15,16 especially when low
organic matter soils were considered.14 Laboratory
mobility studies using soil thin layer chromatography14

and soil column studies16–18 revealed an inverse
relationship between sorption and leaching.

The aim of this study was to investigate the
role of organic and mineral surfaces in metalaxyl
sorption, by performing studies on a large number
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of soils of two different regions which vary in their
physicochemical properties and by examining the
influence of peroxidation and organic amendment on
sorption of metalaxyl. A second objective of this paper
was to relate sorption with dissipation studies and
relative mobility in selected soils and a soil amended
with an organic amendment.

2 EXPERIMENTAL METHODS
2.1 Fungicide and soils
Metalaxyl [methyl N-(2-methoxyacetyl)-N-(2,6-
xylyl)-DL-alaninate; Fig 1] (chemical purity > 97.7%)
was supplied by Industrias Quı́micas de Navarra,
SA, Pamplona. This fungicide is a crystalline solid
with melting point 71.8–72.3 ◦C, vapour pres-
sure 0.75 mPa at 25 ◦C, water solubility at 22 ◦C
8.4 g litre−1 and molecular mass 279.3.19

Ten agricultural soil samples from Southern
Portugal, seven from the area of Beja (B) and three
from the area of Serpa (S), and five soil samples
from Southern Spain (P and AL) which had not been
treated with metalaxyl in the last 10 years were used
in this study. All samples were collected from the
0–10-cm upper layer of the horizon. Soil samples
were air-dried, sieved to pass a 2-mm mesh and
stored at room temperature. Soil sample B7 was

Figure 1. Structure of metalaxyl.

also amended (100 g kg−1) with a commercial humic
amendment (FS) of 85% dry matter and 31.5%
organic matter. The physicochemical properties of
the soil samples were determined following the usual
laboratory methodology and the clay mineralogy by
X-ray diffraction procedures on oriented specimens.20

Physicochemical properties, clay mineralogy and
classification are given in Table 1. The different
clay mineralogy of the soils should be noticed.
Soils from Beja and Serpa are characterized by
a very high montmorillonite content, whereas soils
from southern Spain are rich in illite. Also organic
matter (OM) contents are relatively low, with only
three soil samples (S2, P1 and P7) with OM
above 2%.

The colloidal fraction (soil clay) of the soils P7 and
P10 was obtained by sedimentation using the pipette
method with previous carbonate elimination.21 The
soil clays were treated with 30% hydrogen peroxide
for removal of organic matter and then washed
with calcium chloride solution (0.5 M) and freeze-
dried.

2.2 Sorption–desorption studies
Sorption isotherms were measured using a batch
equilibration method. Duplicates of 5 g of each soil
were treated with 10 ml of metalaxyl solutions with
concentration (Ci) ranging from 5 to 100 µM made
up in 0.01 M calcium chloride. For the soil clays P7
and P10, 0.5 g of clay was treated with 10 ml of 20 µM

metalaxyl solution. The suspensions were shaken at 20
(±2) ◦C for 24 h and centrifuged at 12 000 rev min−1

at the same temperature. Supernatants were filtered
through 0.2-µm diameter nylon filters and equilibrium
concentrations (Ce) determined by high-performance
liquid chromatography (HPLC) with a photodiode
array detector. The following conditions were used:
Nova-Pack C18 column, 150 mm × 3.9 mm; flow rate,

Table 1. Classification, physicochemical properties and clay mineralogy of the soils

Soil
Depth
(cm) Classificationa pH

OM
(%)

Clay
(%)

Silt
(%)

Sand
(%)

CaCO3
(%)

Ib

(%)
Mb

(%)
Kb

(%)

B1 0–30 Typic Chromoxererts∗ 8.1 1.00 43.7 27.6 28.7 0.8 2 93 5
B2 0–30 Typic Chromoxererts∗ 7.9 1.10 32.6 25.4 42.0 0.0 2 84 14
B3 0–30 Typic Chromoxererts∗ 7.9 0.93 26.4 22.5 51.2 0.0 0 97 3
B4 0–30 Calcic Xerochrepts∗ 7.9 1.17 36.9 23.0 40.2 0.0 0 77 23
B5 0–30 Haploxeralfs∗ 7.8 0.45 25.5 23.0 51.5 0.0 0 83 13
B6 0–30 Typic Chromoxererts∗ 7.8 1.59 27.8 26.4 55.8 0.0 11 85 4
B7 0–30 Aquic Haploxeralfs∗ 7.0 0.76 17.4 21.9 60.7 0.0 9 75 9
B7 + FS — — 7.0 1.52 17.4 21.9 60.7 0.0 9 75 9
S1 0–30 ∗∗ 7.6 1.81 45.4 21.0 35.7 0.0 4 90 6
S2 0–30 ∗∗ 8.2 2.36 47.5 27.3 23.5 20.9 7 89 4
S3 0–30 ∗∗ 8.0 1.48 15.5 11.5 73.0 4.1 10 86 4
P1 5–20 Xerofluvent 7.7 2.24 44.3 43.6 12.1 24.0 66 18 16
P2 5–20 Typic Rhodoxeralfs 7.9 0.99 20.4 8.9 70.7 0.6 59 20 20
P7 0–25 Entic Pelloxererts 7.6 2.54 53.2 35.8 11.9 16.0 36 34 30
P10 0–20 Salorthidic fluvaquent 7.5 0.83 67.7 32.0 0.3 16.0 37 11 16
AL 0–20 ∗∗ 7.9 1.31 23.0 23.0 54.0 7.6 40 10 50

a ∗: Classification according to Cardoso35; ∗∗soil data not available for classification.
b I: illite; M: montmorillonite; K: kaolinite.
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1 ml min−1; eluent system, methanol + water (50 + 50
by volume); detection wavelength, 230 nm; injection
volume, 25 µl. Standard concentrations of metalaxyl
ranged from 2 to 120 µM. Desorption was followed
immediately after adsorption using the highest Ci by
replacing half of the supernatant with 0.01 M calcium
chloride solution. This desorption cycle was repeated
at least three times for each sample.

Sorption isotherms were obtained by plotting the
amount of metalaxyl sorbed (Cs, µmol kg−1) versus
the equilibrium concentration (Ce µM) and fitted to
the Freundlich equation:

Cs = Kf · Cnf
e

Sorption constants Kf and nf , which indicate
adsorption capacity evaluated at Ce = 1 µM and
intensity, respectively, were calculated. The amount of
metalaxyl sorbed at 20 µM equilibrium concentration
was calculated as a distribution coefficient Kd

Kd20 = Cs

Ce

Desorption isotherms were also fitted to Freundlich
equation and desorption coefficients calculated. A
desorption hysteresis coefficient was calculated as
the percentage of ratio between the sorption and
desorption isotherms slopes:

H = nfads

nfdes
× 100

2.3 Dissipation in soils
Duplicate amounts (500 g) of soils B6, B7, B7 + FS,
S2, P2 and P7 were treated with 53.7 ml of 50 mM

aqueous solution of metalaxyl to give a concentration
of 15 mg kg−1 dry soil. The appropriate volume of
water was added to each soil to have a final moisture
content of −0.33 KPa. Soils samples were thoroughly
mixed by passing them at least three times through
a sieve, and then transferred to Kilner jars where
they were incubated in the dark at 20 (±2) ◦C for
35 days. Moisture content was maintained constant
throughout the experiment by adding distilled water
as necessary. Soils were sampled periodically and
metalaxyl extracted by shaking 10 g of soil with 20 ml
of methanol for 24 h (recoveries > 90%). Methanol
extracts were analysed by HPLC as earlier described.
Metalaxyl dissipation curves were fitted to first-order
kinetics (C=Cie−Kt) and half-lives (t1/2) calculated.

2.4 Leaching experiments
Leaching was studied in 30 cm × 5 cm methacrylate
columns made up of six 5-cm-long rings sealed with
silicon. The top ring was filled with sea sand and
the bottom ring with sea sand plus glass wool in
order to minimize losses of soil and contamination
of leachate with soil particles. The other four rings
were filled with 2-mm sieved soil. Bulk densities
varied from 1.20 to 1.35 g cm−3. Duplicate columns

were used for the same soils used in dissipation
studies (soils B6, B7, B7 + FS, S2, P2 and P7).
Before the application of the fungicide, columns were
conditioned with calcium chloride solution (0.01 M;
250 ml) and then allowed to drain for 24 h. The
pore volumes for each soil column were calculated
from the difference between the amount of water
applied and the amount of water recovered in leachates
in this saturation step. The amount of fungicide
corresponding to an application rate in soils of
15 kg ha−1 was applied to the top of the columns as a
methanol solution. Twenty-four hours after metalaxyl
application, columns were leached by applying calcium
chloride solution (0.01 M; 50 ml) at one time during
35 days. Leachates were collected daily, filtered and
analysed directly by HPLC for their fungicide content
as described above.

3 RESULTS AND DISCUSSION
3.1 Sorption studies
Metalaxyl sorption–desorption isotherms for some soil
samples are given in Fig 2. Most of the isotherms
are L-type or C-type. According to Giles et al,22 L-
isotherms correspond to a decrease of site availability
as the solution concentration increases, whereas C-
type isotherms indicate a constant partition between
the solid and the liquid phase. Examples of systems
showing these types of isotherm are those of high
polar solutes and substrate,23 and this agrees with
the high water solubility of metalaxyl (8.4 g litre−1)
and high clay content and low OM content of the
soils studied (Table 1). The different shapes of the
adsorption isotherms indicate that there is more than
one adsorption mechanism involved in metalaxyl
sorption, due to the heterogeneous nature of the
soil surfaces.9

The sorption constants obtained for each soil after
fitting sorption isotherms to Freundlich equation
are presented in Table 2. Adsorption coefficients

Figure 2. Metalaxyl adsorption and desorption (d) isotherms in soils
B7, B7 + FS, S3 and P10.
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Table 2. Freundlich adsorption (Kfa , nfa ) and desorption (nfd and H) constants and Kd at 20 µM equilibrium concentration for metalaxyl in each soil

sample

Soil Kfa
a (µmol kg−1) nfa (±SEM) r2 (a) Kd20 nfd(±SEM) r2 (d) H

B1 0.54 (0.36–0.77) 1.26 (±0.14) 0.966 1.16 0.73 (±0.08) 0.979 172.6
B2 0.70 (0.57–0.85) 1.16 (±0.07) 0.988 1.11 0.96 (±0.09) 0.982 120.8
B3 0.62 (0.53–0.74) 1.19 (±0.06) 0.993 1.10 0.86 (±0.11) 0.970 138.4
B4 0.78 (0.67–0.91) 1.13 (±0.05) 0.993 1.16 0.91 (±0.08) 0.984 124.2
B5 0.61 (0.46–0.81) 1.19 (±0.10) 0.979 1.08 0.78 (±0.09) 0.977 152.6
B6 1.00 (0.75–1.33) 0.99 (±0.09) 0.971 0.96 0.82 (±0.09) 0.978 120.7
B7 0.64 (0.87–0.47) 1.22 (±0.01) 0.976 1.22 1.06 (±0.05) 0.995 114.8
B7 + FS 1.21 (1.28–1.14) 1.12 (±0.02) 0.999 1.76 0.76 (±0.06) 0.986 147.3
S1 1.59 (1.12–2.25) 0.91 (±0.13) 0.946 1.20 0.70 (±0.07) 0.976 130.0
S2 1.41 (1.38–1.94) 0.83 (±0.11) 0.950 0.85 0.68 (±0.09) 0.964 122.1
S3 1.06 (0.76–1.45) 0.98 (±0.11) 0.956 1.00 0.58 (±0.09) 0.951 169.0
P1 1.20 (0.83–1.73) 0.89 (±0.13) 0.942 0.86 0.76 (±0.09) 0.970 117.1
P2 0.61 (0.39–0.95) 1.02 (±0.15) 0.939 0.65 0.92 (±0.11) 0.970 111.0
P7 1.46 (1.20–1.78) 1.04 (±0.07) 0.985 1.62 0.91 (±0.08) 0.985 114.3
P10 5.70 (5.30–6.13) 1.07 (±0.04) 0.996 9.17 0.58 (±0.05) 0.988 184.9
AL 0.43 (0.37–0.50) 1.13 (±0.05) 0.993 0.64 0.90 (±0.08) 0.985 125.9

a Numbers in parentheses are errors about the mean Kf, P = 0.005.

Kf and nf varied from 0.43 to 5.7 and 0.83 to
1.26, respectively. Kf values indicate that metalaxyl
is adsorbed in moderate amounts compared with
other pesticide adsorption studies performed in
our laboratory with these soils and under similar
experimental conditions.2,9,24,25 Except for soil P10,
Kf values obtained are similar to those reported by
Andrades et al14 for metalaxyl in vineyards soils of low
OM content, and much lower than those reported
by Sharma and Awasthi16 for metalaxyl in two clay
soils, despite the high clay content of our soils.
Only P10 showed a very high sorption capacity for
metalaxyl. Soil P10 is a saline soil from marshes of
southern Spain affected by high salt concentrations,
which give rise to surface alterations of its illitic
clay so that it behaves like smectite,26,27 and hence
shows a very high sorption capacity for polar organic
compounds.10,25

Desorption curves for some selected soils (P10,
B7, B7 + FS and S3) are shown in Fig 2. Metalaxyl
sorption was found to be hysteretic, showing higher
amounts of metalaxyl adsorbed as a function of
the equilibrium concentration when compared with
the adsorption isotherm. Desorption isotherms were
adjusted to the Freundlich equation and desorption
coefficients nfd calculated and given in Table 2,
together with correlation coefficients and hysteresis
coefficients (H). The slope of the adjusted desorption
isotherms (nfd) is in every case smaller than the
adsorption ones (nfd), thus rendering H coefficients >

100%. It should be noticed that the highest
H coefficient corresponds to soil P10, of higher
sorption capacity.

The influence of soil properties on the adsorption
capacity at low (Kf ) and high (Kd20) concentrations
of metalaxyl was assessed by simple linear regression
analysis, and regression coefficients obtained are
shown in Table 3. When all the soils were considered,

Table 3. Regression coefficients (r2) between Kf and K′
f (without soil

P10) and Kd20 and Kd20′ (without soil P10) and soil propertiesa

Soil Property Kf K′
f Kd20 Kd20′

Clay (%) 0.487∗∗ 0.280 0.366 0.016
Illite (%) 0.054 0.003 0.029 0.150
Kaolinite (%) 0.120 0.064 0.000 0.042
Montmorillonite (%) 0.156 0.006 0.150 0.108
pH 0.071 0.050 0.092 0.431∗
Organic matter (%) 0.000 0.709∗∗∗ 0.048 0.020

a ∗-significant at 0.1 to 0.05 level; ∗∗-significant at 0.05 to 0.01 level;
∗∗∗-significant at 0.01 to 0.001 level.

there was significant but low correlation between Kf

and soil clay as a whole, but not with illite, kaolinite
or montmorillonite. When soil P10, of very high
sorption capacity and very high clay content, was
excluded, OM content was the only soil property
significantly affecting the retention of metalaxyl with
a very high correlation coefficient. No significant
correlation was found with clay or clay type when
soil P10 was excluded. The same correlation with
organic content was reported by Andrades et al,14

whereas the contrary was reported by Sukop and
Cogger15 and Sharma and Awasthi,16 who found that
metalaxyl preferentially sorbed on mineral surfaces
in a study with twelve soils of an average OM
content of 1.2%. Also Andrades et al14 found the
same contribution of clay to metalaxyl sorption
when only low OM soils were considered. When
sorption capacity was evaluated at higher equilibrium
concentration (Ce = 20 µM), no relationship was
observed between any soil property and sorption
of metalaxyl. Such results indicate that metalaxyl
molecules have preference for organic matter when the
available soil surface for adsorption is high. However,
when the available surface is reduced for adsorption,
other soil components such as soil clay may also
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Table 4. Physicochemical properties of the soil clays before and after hydrogen peroxide (H2O2) treatment and distribution coefficient Kd

calculated at 20 µM equilibrium concentration (Kd20)

Soil clay pH
Organic C

(%)
CEC

(meq 100 g−1)
SBET

(m2g−1) Kd20

P7 6.9 1.44 70 120 9.85 (±1.25)

P7 + H2O2 6.3 0.21 53 130 9.52 (±0.92)

P10 7.0 0.54 45 104 2.85 (±0.77)

P10 + H2O2 6.9 0.12 27 138 57.52 (±1.48)

contribute. The contribution of soil clays to metalaxyl
sorption at high concentrations of the pesticide also
agrees with the increase in metalaxyl sorption by
pure montmorillonite with solution concentration,14

since water molecules present in the hydration sphere
of the exchange cations of this mineral can hinder
the adsorption of organic compounds when they are
present at very low concentrations.

However, when soil organic matter of soil B7,
of very low organic matter content (Table 1), was
increased artificially by soil amendment with FS
(from 0.76 to 1.52%), sorption coefficients Kf also
increased from 0.64 to 1.21. These results confirm
that both mineral and organic surfaces contribute to
metalaxyl sorption.

In order to assess the relative contribution of soil
mineral and organic colloids, sorption studies with
the colloidal fraction of P7 (highest organic matter
content, Table 1) and soil P10 (highest sorption
capacity, Table 2), before and after treatment with
hydrogen peroxide were performed. Characterization
of the soil clays is given in Table 4. Treatment
with hydrogen peroxide reduced the organic carbon
content of the clay, decreased pH and cation exchange
capacity and increased specific surface area (SBET),
specially in the case of soil P10 clay (Table 4). In
the case of soil P7, sorption of metalaxyl remained
unaffected after hydrogen peroxide treatment, whereas
sorption on P10 increased greatly over that of the
untreated clay (Table 4). The high increase in SBET

of P10 after treatment with hydrogen peroxide is
probably the reason for the high increase in sorption
of metalaxyl on this soil clay. Interactions between
clay and organic matter reduces the availability of
surfaces to pesticide sorption,11 and elimination of
organic matter associated to the mineral surface
of the clay fraction increases the surface available
for sorption of metalaxyl. Similar results have
been obtained for the herbicides metamitron and
thiazafluron in soil clay suspensions.10 Moreover,
the contribution of the polar interlayer surfaces of
expandable layer silicates (not measurable by the
BET method) should be more important in the
case of soil clay P10. These results corroborate
the important role of the mineral surfaces in
metalaxyl sorption.

3.2 Dissipation in soils
Figure 3 shows the changes in total metalaxyl
recovered from the four natural soils studied (B6,

Figure 3. Metalaxyl dissipation curves in soils B6, B7 + FS, S2, P2
and P7.

B7, S2, P2 and P7) and soil B7 amended with 10%
FS versus incubation time, and Table 5 the half-lives
calculated from fitting dissipation curves to first-order
kinetics. The mean half-life of metalaxyl in the natural
soils is 75 days, which agrees with similar laboratory
studies by Droby and Coffey28 and with field studies
performed by Davison and McKay.29

Metalaxyl dissipation is faster in soil P2 than in
the other natural soils, similar in soils S2 and B6,
and slower in P7 and B7 soils. The lower persis-
tence of metalaxyl in P2 can be attributed to its low
OM and clay content, producing the lowest sorp-
tion coefficients Kf and Kd20 (Table 2). Sorption
protects pesticides from degradation, since it makes
the molecules unavailable to soil micro-organisms,
whereas desorption favours biodegradation.30 The
lower hysteresis coefficient, H, of P2 compared with
the other soils (Table 2) indicates that metalaxyl
sorption on P2 is not only low but also highly
reversible, which also agrees with the lower t1/2 in
this soil.

Soils B6 and S2 have similar t1/2 (Table 5) and
Kd20 and H coefficients (Table 2), but very different
sorption coefficients Kf and soil composition, specially
OM and clay content (Table 1). Soil S2 has a very
high OM content, possibly responsible of its high
Kf coefficients, since, according to regression studies,
organic matter significantly affects the sorption of
metalaxyl at low solution concentrations. These results
indicate that other factors, including soil physical,
chemical and microbial properties, may also affect
degradation. In the case of S2, the faster dissipation
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Table 5. Half-lives and regression coefficients calculated fitting

metalaxyl dissipation curves to first order kinetics; position of the

maximum (PM) of metalaxyl breakthrough curves

Soil
Half-life
(days)a r2

PM
(pore volume)

B6 60 (52–63) 0.99 3.1
B7 80 (73–89) 0.95 2.8
B7 + FS 217 (191–239) 0.94 3.8
S2 56 (53–60) 0.96 2.7
P2 42 (39–42) 0.97 2.3
P7 135 (128–143) 0.98 3.2

a Numbers in parentheses are errors about the mean, P = 0.005.

might be influenced by the high pH value (8.2) when
compared with the other soils.

Metalaxyl half-lives, t1/2, in soils B7, and especially
in soil P7, indicate the highest stability of the fungicide
when compared with the other natural soils. These
soils have the highest Kd20 values, and soil P7 also
the highest sorption coefficient at low concentrations
(Kf ), due to its high organic matter and clay
contents (Table 1). When OM of B7 was increased
by amendment with FS, the half-life significantly
increased. This increase can be due to the increase
in sorption (Kd20 and Kf ), but also to a toxic effect of
FS on soil bacteria or to preference of soil bacteria for
OM of FS.

3.3 Leaching experiment
The water pore volumes after saturation of the soil
columns were 176.25, 198.5, 186.25, 198.25, 177.5
and 185.75 ml for B6, B7, B7 + FS, S2, P2 and P7
respectively. Metalaxyl breakthrough curves (BTC)
in B6, S2, P2 and P7 are given in Fig 4. Initial
breakthrough occurs earlier in the sandy soils P2 and
B6 and later in soils S2 and P7 of higher content
in clay. There is also a negative relationship between
breakthrough and OM of the soils (P2 < B6 < S2 <

P7). Besides soil texture, which determines hydraulic
conductivity, the adsorption–desorption process also
affects metalaxyl leaching.31,32 All BTCs showed
solute concentration peaks above one pore volume,

Figure 4. Metalaxyl breakthrough curves in soils B6, S2, P2 and P7.

which indicates that sorption processes are involved
in leaching.33,34

In our leaching study with soil columns under
saturated/unsaturated conditions, there is a clear
inverse relationship between leaching and adsorption,
as previously observed by Sharma and Awasthi16 in
mobility studies under unsaturated flow conditions.
The position of the maximum (PM) of metalaxyl
BTCs in soil P2, of lower Kf and Kd20 (Table 2)
appears at lower pore volumes (Table 5) when
compared with the more sorptive systems. It should
be noticed that, although metalaxyl breakthrough in
sandy soil B6 occur as early as in soil P2, the maximum
is shifted to the right when compared with soil P2,
due to higher metalaxyl sorption on soil B6. The
higher sorption of metalaxyl in soil P7 renders the
latest breakthrough and position PM at the highest
pore volumes. The amount of metalaxyl recovered
in leachates of all natural soils was close to 80%
of the initially applied fungicide for all soils, despite
the different half-lives calculated in dissipation studies
(Table 5).

Metalaxyl BTCs in B7 and B7 + FS are given in
Fig 5. The increase in organic matter content upon
amendment gave rise to later breakthrough and a
flatter BTC, with a much lower maximum peak
and at higher pore volumes (Table 5), which can
be attributed to the increase in sorption (Table 2).
Metalaxyl recovery from soil B7 was similar to
that from the other natural soils (∼80% of initial),
whereas only 58% was recovered from B7 + FS.
This seems to contradict dissipation studies, which
indicated the highest half life of metalaxyl in B7 + FS
among the other soils considered (Table 5). The
higher irreversibility of sorption of metalaxyl in the
organic-amended soil, as indicated by its much
higher hysteresis coefficient, when compared with
the other soils used in leaching studies (Table 2),
can be the reason for this low recovery. In order to
confirm this, B7 + FS soil columns were disassembled
and soil from each ring extracted with methanol
for their fungicide content as described earlier
(Section 2.3). The percentages of initially applied
metalaxyl recovered per soil ring were 3.5, 3.3, 4.5

Figure 5. Metalaxyl breakthrough curves in soils B7 and B7 + FS.
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and 3.2%, which together with the total amount
leached makes a total recovery (soil column +
leachates) of 73% of the initially applied metalaxyl,
which is similar to recovery in leachates of the
natural soils.

4 CONCLUSIONS
Sorption of metalaxyl is affected by both organic
and mineral soil colloids. The relative contribution
of both soil components is dependent on metalaxyl
solution concentrations, which can be selected
arbitrarily in batch experiments, and can also be very
variable under natural field conditions, depending
on application rate, water evaporation, carryover,
etc. Sorption studies with soil clays reveal that in
some cases inter-association between organic and
mineral colloids can block pesticide sorption sites.
Dissipation studies indicate that sorption protects
metalaxyl from degradation, whereas leaching studies
reveal that sorption retards pesticide movement in
soil columns, so increasing residence time in the soil.
Sorption reversibility is a key factor in determining
the total amounts of metalaxyl that can be degraded
or leached.
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Changes in Dissolved Organic Carbon of Soil Amendments
with Aging: Effect on Pesticide Adsorption Behavior
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The effect of aging in the soil of three organic amendments (OAs), one liquid (LF) and two solid ones
(SF and AL), has been investigated and related to changes in soil adsorption of metalaxyl and
tricyclazole. LF and AL have very high dissolved organic carbon (DOC) contents with low humification
index values, whereas SF has a low DOC content but the highest amounts of highly humified material.
All OAs increased the adsorption of tricyclazole, whereas adsorption of metalaxyl decreased in soils
amended with LF and AL, due to competition with DOC for mineral adsorption sites. With aging,
DOC from SF amended soils is not significantly affected and neither is adsorption behavior. On the
contrary, the great reduction of DOC from LF and AL with aging has been shown to affect adsorption
of metalaxyl and tricyclazole, and this effect is dependent on the pesticide, the nature of the DOC,
and the type of soil, in particular its clay mineralogy.

KEYWORDS: Soils; organic amendments; aging; dissolved organic carbon; metalaxyl; tricyclazole

INTRODUCTION

The widespread occurrence of pesticides, especially in the
groundwater, has stimulated research into the behavior of these
agrochemicals in the environment. In particular, overuse of
fungicides has been shown to result in pollution of water bodies
through processes such as leaching and runoff (1-3). These
losses are attenuated by the natural process of adsorption,
because degradation, transport, and biological activity of
pesticides are greatly influenced by adsorption on soil constitu-
ents, in particular soil organic matter (4, 5). Hence, organic
amendments (OAs) can be used to reduce leaching of pesticides
and its harmful effects, because this practice has been shown
to modify soil surfaces, promoting adsorption (6-8) while
providing an ecological and economical method of organic waste
disposal.

The study of the influence of OA on pesticide behavior in
soil is of great interest, especially when it is an issue very seldom
considered when the decision is made to fertilize soil or dispose
of organic wastes. Other aspects being considered are nutritional
ones, risk of nitrate leaching, or accumulation of heavy metals
in soils. The incorporation of OAs in soils introduces both solid
organic matter and soluble organic carbon (DOC). In some cases
DOC has been shown to reduce pesticide adsorption due to
DOC-pesticide interactions and/or competition between DOC
molecules and pesticide molecules for adsorption sites (9-14).
This decrease in adsorption would enhance transport and

increase the risk of contamination of water bodies. Conse-
quently, the effect of OA addition on pesticide behavior is not
easy to predict, especially when liquid amendments are applied
or when DOC concentrations resulting from the OA are high.

The nature of organic constituents of soils is likely to vary
significantly among soils and even more among OAs of different
origin, which consequently can affect adsorption of organic
compounds. Chemical fractionation methods have been widely
used in studies of the interaction of soil organic matter and
pesticides, although such techniques may result in modification
of the chemical nature of soil organic matter (15, 16). On the
other hand, structural characterization of organic matter from
soil or organic amendment origin has been accomplished by
NMR (i.e., refs17-19), IR (i.e., refs20 and21), and pyrolysis
(i.e., refs18 and 22) techniques. More recently, fluorescence
spectroscopy has been used successfully to obtain information
about the structure and humification of DOC (23-25), and, in
previous work, we have related the information obtained by this
technique with pesticide behavior in the soil (12, 26).

The aim of this paper is to evaluate the changes in DOC on
organic amendment, immediately after the incorporation of the
organic amendment and after incubation in the soil for 2 months,
and to relate these changes with pesticide soil adsorption. This
would help to find the key factors needed to design strategies
to prevent contamination or to remediate it once produced and,
in our case of study, serves as an example of reconciliation
between agricultural development and environmental sustain-
ability. Although it is realized that the DOC fraction of the OAs
is a relatively small proportion of the total OA mass, it is to be
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expected that because of its mobility, the DOC fraction will
have a significant effect on the fate of chemicals in the
environment (27). The goals of the research reported here are
to quantify and explain this effect on the fate of selected
pesticides and to determine to what degree this effect is stable
over time. For this purpose, three soils varying in their
physicochemical properties, three different OAs, and two
fungicides of different adsorption behaviors (metalaxyl and
tricyclazole) were selected. Metalaxyl is a fungicide with
residual and systemic activity, and it is used as a soil and foliar
treatment. Muller and Buser (28) have detected amounts>100
ng/L of metalaxyl in agricultural drainage water, and Sukul and
Spiteller (29) have shown that it can leach to deeper soil horizons
and reach groundwater in soils of low organic carbon content.
It has been shown to adsorb on organic matter, although
adsorption on soil mineral surfaces has also been reported,
especially when low organic matter soils were considered (30-
32). Tricyclazole is a systemic fungicide for the control of rice
blast disease, and it adsorbs to soil to a much higher extent
than metalaxyl (33). Triazole fungicides are widely used, and a
possible cause for concern is their long persistence in soil (34).

MATERIALS AND METHODS

Pesticides, Soils, and OAs.Metalaxyl [methyl-N-(2-methoxyacetyl)-
N-(2,6-xylyl)-DL-alaninate] (chemical purity> 97.7%) was supplied
by Industrias quı´micas de Navarra, SA, Pamplona, Spain. This fungicide
is a white powder with a melting point of 63.5-72.3 °C, a vapor
pressure of 0.75 mPa (25°C), a water solubility of 8.4 g/L (22°C),
and a molecular mass of 279.3 (35). Tricyclazole (5-methyl-1,2,4-
triazolo[3,4-b][1,3]benzothiazole) (95.5% purity) was supplied by Eli
Lilly (Indianapolis, IN). It is a crystalline solid with a melting point of
187-188°C, a vapor pressure of 0.027 mPa (25°C), a water solubility
of 1.6 g/L (25°C), and a molecular mass of 189.2 (35).

Three agricultural soil samples from southern Spain, which had not
been treated with either metalaxyl or tricyclazole, were used in this
study: P1, P2, and P3. All samples were collected from the 0-10 cm
upper layer of the horizon, air-dried, sieved to pass a 2 mmmesh, and
stored at room temperature. The physicochemical properties of the soil
samples are given inTable 1. Soil pH was measured in a 1:2 (w/w)
soil/deionized water mixture. Soil texture was determined according
to the hydrometer method (36). The total organic carbon content (TOC)
of the soils was determined according to the Walkley-Black method
(37). Clay mineralogy (illite, montmorillonite, and kaolinite) was
determined according to an X-ray diffraction procedure on oriented
specimens (38). All measurements were done in triplicate.

Three organic amendments, solid fertiormont (SF), liquid fertiormont
(LF), and alperujo (AL), were used in this study. SF and LF are
commercial humic amendments derived by composting the solid and
liquid waste, respectively, of the olive mill process, and AL is a residue

from the olive oil production industry. Some physicochemical properties
of the OAs are also given inTable 1.

Amendment of the Soils and Incubation of Amended Soils.Soil
samples (1 kg) were amended (10% w/w on a dry basis) with the three
OAs (SF, LF, and AL), thoroughly mixed, air-dried, and sieved. Once
amended, each soil was divided into two subsamples: 500 g was dried,
sieved, and used for adsorption studies immediately after amendment
(nonincubated soils), and 500 g of each amended soil was incubated at
22 °C for 2 months after the addition of the appropiate volume of water
in order to obtain a moisture content equivalent to-0.33 kPa. These
amended soils will be referred to as “incubated” soils or time 2 (t ) 2)
versus “nonincubated” soils or time 0 (t ) 0) throughout this study.
Moisture content was maintained constant throughout the incubation
period by the weekly addition of distilled water as necessary. After 2
months of incubation, soils were dried, sieved, and used in adsorption
studies in the same conditions as with “nonincubated” soils, as will be
described later.

Characterization of DOC from OAs and Amended Soils: Spec-
troscopical Studies.DOC was extracted from OAs, soils, and amended
soils (nonincubated and incubated) by treatment with a 0.01 M CaCl2

solution, to minimize the extraction of clay and to mimic, to some
degree, the ionic strength of the pore water (39). Triplicates of soils
and amended soils were extracted in a ratio 1:2 (i.e., 5 g of sample
and 10 mL of CaCl2), and triplicates of OAs were extracted in a ratio
1:20, the proportion of amendment that exists during the extraction of
amended soil (10% w/w). All extractions were performed on a dry mass
basis. Suspensions were shaken for 15 min at room temperature,
centrifuged for 15 min at 1000g, and then filtrated with 0.4µm pore
polycarbonate filter. The shaking time was kept as short as practically
possible because it was attempted here to obtain material that could
actually be in the dissolved state in situ. DOC of the extracts was
measured at pH 2 with a Shimadzu TOC-5050A total carbon analyzer.
The pH of the samples was adjusted by the addition of 1µL of 2 N
HCl/mL of sample and sparged with N2 to avoid interference of
carbonates in DOC determinations and to ensure that dissolved carbon
determinations correspond to organic C.

To avoid concentration effects, the extracted DOC was diluted to
have absorbance< 0.1 cm-1 at 254 nm (40) and then acidified with 2
N HCl to obtain a pH of 2, because the pH of a solution can have a
strong effect on fluorescence spectra (41, 42). All measurements were
done at this pH. The fluorescence spectra, from 300 to 480 nm, were
obtained in a Varian Cary Eclipse fluorescence spectrophotometer, using
1 cm cuvettes under excitation at 254 nm. The optical density of the
samples at the excitation wavelength was determined with a Varian
Cary 50 Bio UV-visible spectrophotometer, and the fluorescence
emission spectra were corrected by multiplication with factoreA, where
A is the absorbance in cm-1 at the excitation wavelength (23).

A humification index (HIX) was calculated from the fluorescence
data as

Table 1. Physicochemical Properties of Soils (P1, P2, and P3) and Organic Amendments (SF, LF, and AL) and Humification Indexes (HIX )
Fluorescence Intensity from 435 to 480 nm/Fluorescence Intensity from 300 to 345 nm, Equation 1) of Extracts from Soils and Organic Amendments

soils organic amendments

parameter P1 P2 P3 SF LF AL

TOC,a % 0.60 1.47 0.48 18.3 14.9 49
DOC,b mg/L 9.79 18.3 13.5 222.4 2843 3031

clay, % 16 53 68
(I, K, M),c % (59, 20, 21) (36, 34, 30) (56, 16, 28)
silt, % 9 36 31
sand, % 75 11 1

dry matter, % 85 31 100
pH 7.1 7.6 8.3 9.4 5.1 5.4
HIX DOC 3.97 3.76 2.87 12.32 0.70 0.44

(± 0.27)d (± 0.43) (± 0.32) (± 4.42) (± 0.05) (± 0.10)

a Total organic carbon. b Dissolved organic carbon. c Illite (I), kaolinite (K), and montmorillonite (M). d Standard deviation about the mean of three replicates.
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where Wl is the wavelength in nanometers andIWl is the fluorescence
intensity at this wavelength (12, 23).

DOC from the OAs (1:20 extraction on a dry mass basis) was further
analyzed by Fourier transform infrared spectroscopy (FT-IR). Extracts
were freeze-dried and analyzed as KBr disks using a Nicolet 5 PC
spectrometer.

Pesticide Adsorption Studies.Adsorption isotherms of metalaxyl
and tricyclazole on soils and nonincubated (t ) 0) and incubated (t )
2) amended soils were measured using a batch equilibration method.
Triplicates of 5 g (metalaxyl) or 2 g (tricyclazole) of each soil were
treated with 10 mL of the corresponding fungicide solutions with a
concentration (Ci) of 5, 10, 20, 50, or 100µM made up in 0.01 M
CaCl2. The suspensions were shaken at 20( 2 °C for 24 h and
centrifuged at 1000g at the same temperature. Supernatants were filtered
and equilibrium concentrations (Ce) determined by HPLC with a
photodiode array detector. The following conditions were used: Nova-
Pack C18 column, 150× 3.9 mm; flow rate, 1 mL/min.; eluent system,
50:50 methanol/water (metalaxyl) and 20:80 acetonitrile/water (tri-
cyclazole); injection volume, 25µL; detection wavelength, 230 nm for
both fungicides. Quantification limits under these conditions were 0.5
and 0.2µM for metalaxyl and tricyclazole, respectively.

Adsorption isotherms were obtained by plotting the amount of
fungicide sorbed (Cs ) µmol/kg) versus the equilibrium concentration
(Ce ) µM) and fitted to the Freundlich equation:

Adsorption constantsKf and nf, which indicate adsorption capacity
evaluated atCe ) 1 µM and adsorption intensity, respectively, were
calculated. Considering the range of initial solution concentrations used
for both fungicides in adsorption studies,Kf values will indicate soil
adsorption capacity at low concentrations, whereasnf values give an
indication of the evolution of adsorption when concentration in solution
increases.

Statistical Treatment of the Data. Statistical analyses of experi-
mental data were carried out with the program SPPS 11.0 for Windows.
Significant statistical differences of all variables (DOC, TOC, HIX,
andKf) between the different treatments (freshly amended soils ort )
0 and aged amended soils ort ) 2) were established by Student’st
test atP < 0.05.

The amounts of DOC extracted from the freshly amended soils P1,
P2, and P3 (t ) 0), which is indicative of DOC adsorption to soils,
were analyzed by ANOVA, considering DOC as the dependent variable.
Significant statistical differences of DOC between the different amended
soils were established by Tukey’s test (P < 0.05).

RESULTS AND DISCUSSION

Characterization of DOC of the OA and Amended Soils.
The amount of DOC of the OAs is very high in the case of the
liquid amendment LF and solid AL, the last with very high TOC
(Table 1). The amendment of the soils with SF, LF, and AL
resulted in an increase of TOC of the soils, especially AL
amended soils (Table 2). No differences were observed in
adsorption of DOC from SF among nonincubated soils (71, 75,
and 75% of DOC sorbed on P1, P2, and P3, respectively),
whereas DOC from LF and AL sorbed to a higher extent on
soils P2 and P3, of higher clay content, when compared with
the sandy soil P1, as indicated by the lower DOC of soils P2
and P3 amended with LF and AL when compared with P1
(Table 2, t ) 0). This fact points to molecular differences
between DOC from AL and LF and DOC from SF.

Spectroscopic studies reveal that differences between amend-
ments are not only in quantity but also in quality of DOC. The
maximal fluorescence intensity of DOC from SF extract (Figure
1) appears at wavelengths>400 nm, indicating that their
fluorescence is dominated by condensed molecules, presumably
aromatic, which are typical for humic materials (23, 42-44).
The LF and AL amendments have the maximal fluorescence
intensity in the region near 300 nm (Figure 1). In this region,
less condensed and nonhumified material tend to fluoresce. The
intensity of this peak is much higher in DOC from AL than in
DOC from LF. It should also be noticed that DOC from LF
fluoresces to a higher extent at higher wavelengths (in the 400
nm region) than AL. The very low HIX values (Table 1)
indicate that LF and AL contain great amounts of relatively
nonhumified material. On the contrary, HIX values of DOC
from SF show that this amendment contains the highest amounts
of complex molecules (Table 1).

FT-IR spectra of DOC from OA extracts also show differ-
ences in the quality of DOC (Figure 2). The main feature
observed in FT-IR spectra is the high intensity of the band near
1400 cm-1 in the SF extract when compared with the LF and
AL extracts. This band corresponds to the carbonyl absorption
band of the ionized carboxylic group (COO-) (45). On the other
hand, the band near 1700 corresponding to the carbonyl
absorption band of the carboxylic group (COOH) is not present
in the SF extract, whereas it is very clear in the LF and AL
extracts, despite the proximity of the 1600 cm-1 band also

Table 2. Changes in pH, Total Organic Carbon (TOC), Dissolved
Organic Carbon (DOC), and Humification Indexes (HIX) of Amended
Soils with Incubation Time (t) [t ) 0 (No Incubation) and t ) 2
(Incubation for 2 Months at 40% w/w Moisture Content]

pH TOC, % DOC, mg/L HIXorganic
amendment soil t ) 0 t ) 2 t ) 0 t ) 2 t ) 0 t ) 2 t ) 0 t ) 2

SF P1 8.9 8.5 1.83 1.77 73.8 aa 88.0 8.41 9.79*b

P2 7.4 8.3 1.76 1.72 73.4 a 58.0 7.61 9.72*
P3 8.6 8.6 1.33 1.14* 68.3 a 76.0 7.06 10.6*

LF P1 6.5 7.9 1.70 0.97* 1501 a 307* 0.85 4.87*
P2 7.7 7.9 2.16 1.83* 1198 b 220* 0.98 4.51*
P3 8.0. 8.1 1.65 1.31* 988 c 189* 0.94 4.66*

AL P1 6.8 8.7 3.29 2.43* 1624 a 467* 0.34 4.82*
P2 7.0 8.2 3.72 3.79 1343 b 515* 0.37 4.60*
P3 7.8 8.5 3.22 3.24 1204 b 344* 0.43 4.72*

a For each organic amendment, different letters (a−c) among soils indicate
statistically significant differences (P < 0.05). b Values marked with an asterisk
indicate that differences between t ) 2 and t ) 0 are statistically significant
(P < 0.05).

Figure 1. Emission fluorescence spectra of the DOC of the organic
amendments SF, LF, and AL at pH 2 and an excitation wavelength of
254 nm.
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associated with COO- and water absorption. The higher amount
of carboxylate in the SF extract is the reason for the high pH
of SF when compared to LF and AL (Table 1).

The fluorescence spectra of extracts of the soils amended with
SF and AL at time 0 (nonincubated soils) do not significantly
alter spectrum characteristics of the respective OAs (Figure 3,
solid symbols), with a maximum at high wavelengths (>400
nm) in the case of SF or at low wavelengths (near 300 nm) in
AL-amended soils. In the case of LF-amended soils at time 0,
the intensity of the peak of maximal fluorescence intensity,
which appears near 300 nm in the LF extract (Figure 1), is
reduced (Figure 3, solid squares), and this reduction is higher
in soils P2 and P3, of higher clay content, in agreement with
the higher adsorption of DOC measured in these soils (Table
2). In Figure 3 it is also shown that the fluorescense intensity
in the region near 300 nm in LF- and AL-amended soil spectra
is higher in soil P1 than in soils P2 and P3, confirming that the
DOC fraction that sorbs to higher extent on clay soils P2 and
P3 is the fraction that fluoresces at lower wavelengths. This
can be attributed to rapid adsorption to soil of the DOC fraction
of LF fluorescing at lower wavelengths, whereas more complex
(humified) organic material remains in solution. Preferential
microbial utilization of DOC in these soils can also explain these
results.

The HIX values of SF-amended soils at time 0 (Table 2) are
higher than the corresponding unamended soils, although lower
than the HIX of the SF extract (Table 1), which can be attributed
to adsorption of the more condensed molecules in SF to soil.
Plaza et al. (46) have observed that soil amendment with pig
slurry, of smaller aromatic polycondensation and humification
degree than soil humic acid, resulted in modification of soil
humic acid and that this modification includes a reduction in
aromaticity. In the case of LF- and AL-amended soils, HIX
values slightly increase (LF-amended soils) or remain unaffected
(AL-amended soils) (Table 2) when compared with the HIX
values of LF and AL extracts (Table 1) and in every case are
lower than the HIX values of the corresponding unamended
soils (Table 1).

With residence time in the soil, DOC from SF-amended soils
is not significantly affected (P < 0.05). Also, DOC from
incubated soils (t ) 2) amended with SF shows fluorescence
spectra similar to those of the corresponding amended soils that
were not incubated (Figure 3, solid and open circles). Conse-
quently, HIX values show just a small increase with residence
time (Table 2). In the case of LF- and AL-amended soils, DOC
dramatically decreases in every soil after a 2 month incubation
period (Table 2). The fluorescence spectra of DOC from LF-
and AL-amended soils after incubation (Figure 3, open symbols)
are very different from those at time 0: the peak in the 300 nm
region, of very high intensity in AL nonincubated amended soils
(Figure 3, t ) 0) and the AL extract (Figure 1), disappears in
LF- and AL-amended soils after incubation (t ) 2). This results
in a great increase in HIX values of DOC from LF- and AL-
amended soils with incubation (Table 2). Fluorescence studies
indicate that the great reduction in DOC in the LF- and AL-
amended soils with incubation time is mainly due to a reduction
in DOC molecules of low degree of complexation (probably
smaller and more polar), which as discussed above has the
lowest ability/tendency to fluoresce.

Three processes can be mainly responsible for this decrease
in DOC: (1) microbial degradation (mineralization), (2) increase
in DOC adsorption with residence time of OA in the soil, and/
or (3) polymerization (humification) of the DOC, giving rise
to more condensed molecules that fluoresce at higher wave-
lengths. If (1) is responsible for the great decrease in DOC in
LF- and AL-amended soils with residence time, a similar
decrease should be observed in TOC of incubated soils. An
interesting feature is that TOC remained unaffected upon
incubation in soils P2 and P3 amended with the solid amendment
AL of very high DOC, despite the decrease in DOC (Table 2).
These results suggest that the increase in adsorption of DOC
with residence time can, in some cases, be also responsible for
the decrease in DOC. Probably the longer time needed for
soluble organic carbon from the solid amendment AL to pass
into soil solution during the incubation period, when compared
with the DOC from the liquid amendment LF, protects DOC
from AL from microbial degradation, allowing an increase in
adsorption with time to occur.

Adsorption of Metalaxyl and Tricyclazole in Nonincu-
bated Amended Soils.Metalaxyl adsorption coefficients ob-
tained from isotherms with unamended and amended soils
(nonincubated,t ) 0) are given inTable 3. Adsorption increases
in the unamended soils in the order P3> P2 > P1. Metalaxyl
adsorption on soil P3, of very high clay content (Table 1), is
much higher than on soils P1 and P2 (10 times higher). Soil
P3, of very low TOC (Table 1), is a saline soil from the marshes
of southern Spain affected by high salt concentrations, which
gives rise to a surface alteration of its illitic clay that behaves
like smectite (47, 48) and hence renders a very high adsorption
capacity for water and polar organic compounds such as
metalaxyl (32, 49).

When soils were amended with SF, adsorption increased in
soils P1 and P2, which can be attributed to an increase in TOC
(Table 2), and remained unaffected in soil P3 (Table 3), despite
the increase in TOC from 0.48 to 1.33% and the high HIX of
this OA (Tables 1 and 2). This fact corroborates the great
affinity of metalaxyl for mineral surfaces (31, 32): the high
mineral surface area available for adsorption in soil P3 is more
important than the increased organic surfaces. Amendment with
LF and AL (t ) 0), of very high DOC contents (Table 1),
increased metalaxyl adsorption in soil P1, whereas adsorption
remained unaffected in P2+ LF and increased in P2+ AL

Figure 2. FT-IR spectra of the DOC of the organic amendments SF, LF,
and AL.

5638 J. Agric. Food Chem., Vol. 52, No. 18, 2004 Cox et al.



(Table 3). Adsorption on P3 decreased with both LF and AL.
As shown in fluorescence studies, the LF and AL amendments
are mainly constituted by molecules with low degrees of
complexation (Table 1). The lack of increase in metalaxyl
adsorption or the lower adsorption than unamended soil, despite
the increase in TOC (Table 2), can be attributed to interactions
between smaller DOC molecules from LF and AL and mineral

soil surfaces (12), competing with metalaxyl molecules for the
same mineral sorption sites. This is corroborated by the higher
adsorption of DOC from LF and AL on soils P2 and P3 when
compared with soil P1 (Table 2).

Tricyclazole adsorption data obtained from adsorption iso-
therms are given inTable 4. Adsorption coefficients for every
soil are higher than the corresponding data for metalaxyl, due

Figure 3. Emission fluorescence spectra of DOC from P1, P2, and P3 amended soils (nonincubated, t ) 0, and incubated, t ) 2) at pH 2 and under
an excitation wavelength of 254 nm.
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to its lower water solubility (50). In this case we do not find
the very high adsorption on P3 observed for metalaxyl. On the
contrary, higher adsorption was observed in soil P2, of higher
TOC than P1 and P3. Soil P1, of very low TOC and clay con-
tent, shows a very low adsorption capacity for tricyclazole. The
effect of OA addition to soil in adsorption behavior is completely
different in the case of this fungicide. With the exceptions of
P2+ AL, P3 + LF, and P3+ AL, OAs increased the adsorption
of tricyclazole, and amendment with the highly humified SF
rendered, in most cases, the highest adsorption coefficients when
compared with the respective unamended soil. The increase in
adsorption upon amendment is much higher in the low adsorp-
tive soil P1. Adsorption of tricyclazole on P2+ AL, P3 + LF,
and P3+ AL at concentrations>1 µM increases when com-
pared with the respective unamended soil, as indicated by the
higher nf coefficients (Table 4). This increase in pesticide
adsorption at high concentrations raises the possibility of the
use of this OA in remediation in the case of pesticide point
pollution or accidental spills. Organic matter is the most impor-
tant soil component affecting the adsorption of tricyclazole (51),
which can explain the increase in adsorption with OAs at high
concentrations. However, the quality of organic matter appears
to be very important because there is not a clear positive relation-
ship of tricyclazole adsorption to soil TOC. Also, the lack of
increase in adsorption at low concentrations (Kf) in the soils of

higher clay content (P2 and P3) and with the more polar (less
humified) OAs (LF and AL) indicates that polar interactions,
although not as relevant as in the case of metalaxyl, are also
important in the case of this fungicide (52) and, hence, compe-
tition for mineral sorption sites can also take place (12, 26).

Adsorption of Metalaxyl and Tricyclazole in Incubated
Amended Soils: Effect of OA Aging.Metalaxyl adsorption
isotherms on amended soils incubated for 2 months were fitted
to the Freundlich equation, and adsorption coefficients are given
in Table 3, together with adsorption data at time 0 (nonincubated
soils). When soils amended with SF were incubated for 2
months, metalaxyl adsorption on soil P1 remained unaffected,
whereas it significantly increased (P < 0.05) on soils P2 and
P3 (Table 3). No significant changes in the amounts of TOC
or DOC were observed for P1 and P2 amended with SF (Table
2), whereas in the case of soil P3, with very high sorption
capacity for metalaxyl, the significant decrease in TOC (P <
0.05) while DOC remains unaffected suggests mineralization
of sorbed organic C in nonincubated soil blocking surfaces
available for adsorption, resulting in further mineral surfaces
available for metalaxyl adsorption. We have previously observed
that H2O2 treatment for organic matter removal of the clay
fraction of this soil increased adsorption of the polar herbicides
thiazafluron and metamitron (49), which would corroborate our
hypotheses.

Metalaxyl adsorption significantly increased (P < 0.05) with
incubation (t ) 2) in all soils amended with LF, and the highest
increase (×3) was observed in the highly sorptive clay soil P3.
All three soils amended with LF show higher and significant
(P < 0.05) decreases in TOC than in DOC, especially soil P1
+ LF (0.73% reduction in TOC versus 0.24% in DOC). This
indicates that mineralization of the DOC in soil solution must
be followed by desorption of sorbed organic carbon, which also
further mineralizes, giving rise to a decrease in DOC of nearly
80% of the DOC present in nonincubated soils (from 1501 to
307 mg/L). The DOC remaining in solution has a higher degree
of complexation, as indicated by fluorescence studies (Figure
3) and, hence, is more stable to mineralization and has a lower
affinity for mineral surfaces than the smaller DOC molecules
(12).

Adsorption of metalaxyl significantly decreases (P < 0.05)
in P1 with aging (t ) 2) of AL when compared with freshly
amended P1. The higher reduction in TOC than in DOC again
suggests desorption of sorbed organic carbon. However, this
release of OC does not increase available surface for metalaxyl
adsorption in this poorly sorptive soil. In the clay soils P2 and
P3, TOC remained unaffected with aging, whereas DOC was
highly reduced (80 and 70% in soils P2 and P3, respectively),
suggesting an increase in adsorption of DOC from AL with time.
This increase in adsorption of DOC significantly (P < 0.05)
increases metalaxyl adsorption on P2 amended with AL due to
generation of new organic surfaces, whereas no significant
differences (P < 0.05) upon incubation of AL were observed
in P3. These results reveal the heterogeneity of soil mineral
surfaces with respect to adsorption of polar compounds. Soils
P2 and P3 both have very high clay contents, although different
clay mineralogies: P2 is rich in montmorillonite (34%), and
P3 is rich in illite (56%). DOC sorption from AL to highly
sorptive illite of P3 might block metalaxyl mineral sorption sites,
which would be compensated by the generation of new organic
surfaces upon DOC sorption, rendering adsorption capacities
similar to those att ) 0 rather than att ) 2.

Tricyclazole adsorption significantly increases (P < 0.05)
with aging (t ) 2) in all three soils amended with SF (Table

Table 3. Metalaxyl Sorption Coefficients in Unamended and Amended
Nonincubated (t ) 0) and Incubated (t ) 2) Soils

nonincubated soils (t ) 0) incubated soils (t ) 2)

soil
organic

amendment K f n f R 2 K f n f R 2

P1 0.29 1.2 0.98
SF 1.50 1.0 0.99 1.73 0.94 0.98
LF 0.56 1.0 0.99 0.80*a 1.04 1.00
AL 1.31 0.96 0.99 0.88* 1.04 1.00

P2 0.47 1.2 0.99
SF 1.69 1.0 0.98 2.92* 0.87 0.99
LF 0.49 1.2 0.94 1.07* 1.06 1.00
AL 0.66 1.2 0.99 1.13* 0.99 1.00

P3 5.48 1.1 1.00
SF 5.42 1.1 0.98 8.50* 0.95 1.00
LF 1.94 1.3 1.00 5.97* 1.00 1.00
AL 4.98 0.88 0.97 6.30 0.90 0.99

a Values marked with an asterisk indicate that differences between K f (t ) 0)
and K f (t ) 2) are statistically significant (P < 0.05).

Table 4. Tricyclazole Sorption Coefficients in Unamended and
Amended Nonincubated (t ) 0) and Incubated (t ) 2) Soils

nonincubated soils (t ) 0) incubated soils (t ) 2)

soil
organic

amendment K f n f R 2 K f n f R 2

P1 3.21 0.98 0.97
SF 16.2 0.77 1.00 24.9*a 0.68 1.00
LF 9.08 0.91 1.00 5.94* 0.88 0.97
AL 11.3 0.90 0.99 15.5* 0.82 1.00

P2 24.0 0.72 0.99
SF 34.3 0.71 1.00 40.4* 0.64 1.00
LF 35.7 0.62 0.99 12.3* 0.78 1.00
AL 23.0 0.78 1.00 19.1* 0.86 0.99

P3 19.3 0.80 1.00
SF 32.5 0.76 1.00 39.8* 0.71 0.99
LF 15.4 0.95 0.99 26.5* 0.75 1.00
AL 17.2 0.93 0.99 32.4* 0.76 1.00

a Values marked with an asterisk indicate that differences between K f (t ) 0)
and K f (t ) 2) are statistically significant (P < 0.05).
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4), despite there being no changes in the amount of TOC or
DOC after 2 months of incubation in soils P1 and P2 and despite
the decrease in TOC observed in soil P3+ SF with aging (Table
2). These changes can be attributed to changes in the quality of
OM increasing the adsorption capacity for organic molecules.
As shown inTable 2, the significant increase (P < 0.05) in
HIX with incubation time observed for DOC from P3+ SF
(Table 2) indicates that although the TOC is reduced, sorbed
organic matter must be more humified and have a higher
adsorption capacity for tricyclazole.

Changes in the adsorption of tricyclazole with incubation of
LF and AL amendments, of very high DOC content, greatly
differ from those observed for metalaxyl. When soils amended
with LF were incubated for 2 months, adsorption significantly
decreased (P < 0.05) in soils P1 and P2. It should be noted
that in P2 adsorption is even lower than in unamended soil.
This can be attributed to the decrease in TOC (Table 2),
reducing hydrophobic interactions between tricyclazole and OM,
which, on the contrary as for metalaxyl, are more important
that the increase in available mineral adsorption sites when
adsorbed organic matter desorbs into solution. On the contrary,
as in soils P1 and P2, in the clay soil P3,Kf significantly
increases from 15.4 to 26.5 (Table 4) despite the decrease in
TOC (Table 2). This increase again shows the different
adsorption behaviors of the two clay soils (P2 and P3) used in
this study. The high adsorption capacity of the mineral surfaces
of soil P3 and the importance of the “quality” of soil surfaces
in adsorption is also revealed, and both seem to compensate
the decrease in OM at least at low concentrations. In relation
to this, Rolda´n et al. (52) reported previously that mineral
surfaces can also account for tricyclazole adsorption. The lower
nf coefficient for tricyclazole in P3+ LF at t ) 2 when
compared tot ) 0 (0.75 versus 0.95) suggests that the increase
in adsorption upon amendment is more important at low solution
concentrations.

With incubation time, adsorption of tricyclazole experiences
a small but significant (P < 0.05) increase in P1+ AL and a
small significant (P < 0.05) decrease in P2+ AL, whereas
there is a large increase (significant atP < 0.05) in Kf for
tricyclazole on P3+ AL (Table 4). As discussed above, TOC
remains unaffected in soil P3, whereas DOC decreases with
aging of AL in the soil, which has been attributed to an increase
in adsorption of DOC from AL with incubation time. On the
contrary, as with metalaxyl, in the case of the less polar
tricyclazole, DOC molecules coating mineral surfaces produce
an increase in hydrophobic surfaces that further sorb tricyclazole.

Our results indicate that changes in soil organic matter upon
amendment depend on the nature of the organic amendment,
the quality of the soil surfaces, and changes in organic matter
with residence time in the soil. Changes in adsorption of two
fungicides, differing mainly in the most important soil compo-
nent affecting their adsorption (mineral surfaces, in the case of
metalaxyl, and organic surfaces, in the case of tricyclazole),
upon soil amendment, depend on soil characteristics, interactions
between DOC and soil mineral surfaces (depending on the nature
of DOM and on clay mineralogy), and changes in the quality
and quantity of TOC and DOC upon immediate mixing as well
as after incubation.
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