% (g 7/' | Universidad

de Granada

TESIS DOCTORAL

Tratamiento de Aguas para la Eliminacion de
Antibiéticos -Nitroimidazoles- mediante
Adsorcion sobre Carbén Activado y

Tecnologias Avanzadas de Oxidacién

Gonzalo Prados Joya
Granada, 2010



Editor: Editorial de la Universidad de Granada
Autor: Gonzalo Prados Joya

D.L.: GR 1547-2010

ISBN: 978-84-693-0696-3






Tratamiento de Aguas para la Eliminacion de
Antibidticos -Nitroimidazoles- mediante Adsorcién
sobre Carbén Activado y Tecnologias Avanzadas de
Oxidacion
por
Gonzalo Prados Joya

Memoria presentada para aspirar al grado de

Doctor por la Universidad de Granada

Fdo.: Gonzalo Prados Joya

Los Directores de la Tesis:

Dr. José Rivera Utrilla Dra. M. Angeles Ferro Garcia
Catedratico de Quimica Inorganica Catedratica de Quimica Inorganica
de la Universidad de Granada de la Universidad de Granada

Dr. Manuel Sanchez Polo
Prof. Titular de Quimica Inorganica

de la Universidad de Granada






José Rivera Utrilla, Catedratico de Quimica Inorganica, M. Angeles Ferro Garcia,
Catedratica de Quimica Inorganica y Manuel Sanchez Polo, Profesor Titular de

Quimica Inorganica,
CERTIFICAN QUE,

Gonzalo Prados Joya, Licenciado en Ciencias Quimicas, ha realizado la Tesis Doctoral
“Tratamiento de aguas para la eliminacion de antibiéticos -nitroimidazoles-
mediante adsorcion sobre carbon activado y tecnologias avanzadas de
oxidaciéon” en el Departamento de Quimica Inorganica de la Facultad de Ciencias de
la Universidad de Granada para aspirar al grado de Doctor en Quimica, reuniendo las
condiciones necesarias para ser presentada y defendida ante el tribunal

correspondiente.

Y para que conste a los efectos oportunos, en cumplimiento de la legislacion vigente,

firmamos el presente certificado en Granada, a 15 de diciembre del 2009.

Fdo.: José Rivera Utrilla Fdo.: M. Angeles Ferro Garcia
Catedratico de Quimica Inorganica Catedratica de Quimica Inorganica
de la Universidad de Granada de la Universidad de Granada

Fdo.: Manuel Sanchez Polo
Prof. Titular de Quimica Inorganica

de la Universidad de Granada






El niito de las pinturas, Granada

Porque Einstein no sblo nos enseind los efectos Y naturaleza de la relatividad, o sobre la
equivalencia entre masa Yy energia. Bn obras y palabras wostro testimonlos notables de
curiosidad  (“Lo lmportante es wo cesar de hacerse preguntas”), de creatividad (“La
bmaginacibn es wds buportante que el conochmiento”), de sentido critico (“Bducacton es Lo
que queda cuando se olvida Lo aprendido en La escuela”), de vebeldin e inconformismo (“Pos
cosas som infinitas: el universo Y la estupldez humana; Yy Yo no estoy seguro sobre el
universo”), de constancia (“Hay una fuerza motriz wmis poderosa que el vapor, La electricidad
yla energla atomdica: La voluntad”), o de cariivo hacta la humanioao (“Vivimos en el munolo

cuando amamos. Sélo unn vida vivida pava los devads merece La penn ser vivida”).






- 8Y dice que esto es agua?

- Es liquido zno? jBebéoslol!

The Goonies (1985)






AGRADECIMIENTOS

Me resulta imposible expresar en unos cuantos parrafos toda la gratitud acumulada
durante estos cuatro afios pero, tradicionalmente, los agradecimientos no deben

extenderse mas que la propia Tesis.

Quisiera agradecer de manera especial la dedicacién y el apoyo de mis directores de
Tesis. Gracias a José Rivera por darme la oportunidad de hacer lo que mas me gusta,
por confiar en mi y por ensefiarme el camino. Mi mas carifioso agradecimiento a M?
Angeles, por sus inagotables consejos cientificos y humanos, por su amistad y
cercania. Gracias a Manolo por su infinita paciencia, por su carifio y su amistad, por su
contagiosa pasion por el mundo de la quimica que nos mantiene siempre "en la

frontera de la ciencia".

No puedo dar las gracias a mis directores de Tesis sin incluir también a la Dra. Isa,
que ha sido para mi como una compariera de laboratorio y, al mismo tiempo, mi cuarta

directora de Tesis. Todo un lujo. Gracias por tus consejos, tus risas y tu compaiiia.

Dar las gracias a mis compafieros del Dpto. de Quimica Inorganica por su amistad y
simpatia: Juanma, Nati, Puri, Jorge, Mari Angustias, Elisa, De La Torre, Mari Carmen,
fiono, Carmen, Belén, Ana Belén, Chiki, Laura, Manuel Pérez, entre muchos. Quisiera
dar las gracias especialmente a Antonio Mota por su ayuda y colaboracién con los

calculos computacionales que han hecho que esta Tesis sea un poco mas atractiva.

Gracias a Javier Camino y Javier Ruiz, de la empresa Cavendish, y a Alegria y David,
del Dpto. de Quimica Analitica, por su colaboracién en la resolucién de los
subproductos de degradacién. También, agradecer a José Dobado, Rafa Robles y

Juan Moliz su asesoramiento e inestimable ayuda.

Muchas gracias a Cristina y Juan Angel, de la empresa depuradora de aguas de Motril,

que se han mostrado siempre dispuestos a colaborar en el desarrollo de esta Tesis.

Gracias a todos los comparieros de pasillo: Alegria, David, Alfonso, Silvia, Maria,
Rocio, Ana, Angel, Antonio, Patricia, Jordi, entre otros muchos. Ha sido un placer

cruzar una sonrisa con vosotros cada dia.



Por supuesto, agradecer a mis compafieros del grupo de carbones, a Sergio, Luisa,
Maria, Marta, Ruth, Hanka, Naham, Mahmoud y a los profesores Agustin, Paco Pepe,
Paco, Vicky, Miguel Angel y Carlos.

Gracias a mi compi Pepe Méndez, el mejor compariero de batallas, que me ha resuelto
infinidad de problemas en un plis-plas y, por supuesto, a Africa y Luter. Como no, a
Jesus, motrilefio tenia que ser, por su gran amistad. Gracias por vuestros consejos y

vuestro carifo.

Mil gracias a mi Carlita. Gracias por hacer que los dias mas duros fuesen mas
llevaderos con tu musica chilena, tus risas y tu especial compafiia. A mis buenos
amigos Manwell y David, mis "frikis" preferidos. Sois una parte importante de esta

Tesis.

No me puedo olvidar de mis comienzos en el Dpto. de Toxicologia y Medicina Legal,
empezando por Esperanza, Olga, Ester Leno, Maria Jesus, Maria lacatalana, Antonio,
Alicia, Luccio y muchos mas... Y el mas importante de todos ellos, mi gran amigo Javi,

que siempre nos hace ver lo apasionante que puede llegar a ser nuestro trabajo.

Gracias también a mis grandes amigos: Juanma, Carton, Vjamon, Galindo's family,
Helenovich, Truchi y Boro. Para Migue y Steph no me quedan mas "thanks" que dar
asi que, directamente les quiero. Agradecerles a Inma y a Migue su apoyo desde los

inicios, sin ellos el resultado hubiera sido cualquier otro.

A Natalia le quiero agradecer que haya sido tan paciente y que haya estado siempre a

mi lado. Gracias por tu apoyo, tu carifio y tus consejos. Todo ha sido gracias a ti.

A mi Familia, a mis Padres, a los cuales les dedico esta Tesis con todo mi carifio.

El trabajo desarrollado en esta Tesis Doctoral ha sido financiado gracias al MEC y
Fondos Feder mediante el proyecto CTQ2007-67792-C02-01/PPQ.



CONTENIDO Y ESTRUCTURA DE LA MEMORIA
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eliminacion de antibidticos de las aguas, centrando este estudio en el uso del carbon
activado y en las tecnologias basadas en los Procesos Avanzados de Oxidacion;
ademas, se incluye una amplia revision bibliografica acerca de estos tratamientos. Al

final del Capitulo, se exponen los objetivos de la Tesis.

En el segundo Capitulo se estudia el comportamiento de tres carbones activados de
diferentes caracteristicas texturales y quimicas en los procesos de adsorcion de
nitroimidazoles. Concretamente, en este Capitulo, se estudia la cinética del proceso de
adsorcion. En este estudio, se ha aplicado, entre otros, un modelo difusional que
describe la cinética del proceso y establece los parametros que gobiernan la velocidad
de adsorcion de estos compuestos. Los resultados obtenidos seran de gran
importancia para el posterior empleo de carbones activados en procesos de
tratamiento de aguas reales que presenten este tipo de contaminantes.

En el tercer Capitulo se contintia con el estudio de los procesos de adsorcion de los
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la disolucién (pH y fuerza iénica), asi como la influencia de la presencia de bacterias

en los procesos de adsorcién (bioadsorcion).

Algunos de los resultados obtenidos en el Capitulo 3 son de gran importancia para
estudiar, en el Capitulo 4, el comportamiento de los carbones activados como
iniciadores/promotores del proceso de ozonizacion de los nitroimidazoles. Asi, en este
Capitulo se analiza la efectividad del ozono y de las tecnologias basadas en el uso
simultaneo de ozono y carbdn activado en la eliminacion de los nitroimidazoles, tanto

en régimen estatico como en dinamico.
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1. EL AGUA
“No hay vida sin agua. Es un tesoro indispensable para toda

actividad humana.”

Articulo 1°. Carta Europea del Agua, 1968

El agua, esta pequefia y misteriosa molécula, es el compuesto quimico mas
importante para la existencia de la vida en nuestro planeta. Una imagen desde el
espacio nos muestra que la Tierra es el “planeta del agua”. Mas del 70% de la
superficie terrestre esta ocupada por la hidrosfera, de cuya existencia han dependido y
dependen la vida y la morfologia de nuestro planeta. El agua es el medio biolégico en
el que se desarrolla la vida, el disolvente omnipresente en las células, sin ella, las
células no pueden realizar los procesos vitales y cualquier organismo muere en unos
pocos dias. Por otra parte, el agua, aloja en su seno a una gran variedad de
ecosistemas, su calidad va a depender de la capacidad para sustentar especies

biolégicas y los procesos bioquimicos asociados.

El agua, ademas, interviene en una de las reacciones quimicas mas importantes que
tiene lugar en la superficie terrestre, la fotosintesis, que es la base de la vida en la
Tierra. Por otro lado, el agua es un compuesto quimico imprescindible en cualquier
actividad antropogénica, y, también, el mas versatil, lo que la convierte en uno de los
recursos esenciales de la naturaleza. De hecho, es el recurso natural mas abundante
del planeta y determina las condiciones socio-econémicas en las que se desarrolla la
vida de los pueblos. Se estima que el volumen de agua en el mundo es,
aproximadamente, de 1.385 millones de km?, de ella, el 97’3 % es agua salada que se
encuentra en mares y océanos, el 2'7% restante es agua dulce, y de ésta, el 2204%
esta almacenada en forma hielo en los casquetes polares y en los glaciares, y una
cantidad no superior al 0’7 % del agua total que existe en la Tierra, representa el
porcentaje de agua que es directamente aprovechable por el hombre, y corresponde al

agua superficial y subterranea [1].

Este bajo porcentaje de agua dulce nos indica que es un bien escaso que, por
desgracia, se contamina y degrada con extraordinaria facilidad, ya sea por causas
naturales o debido a actividades antropogénicas, dada su gran capacidad disolvente,

que le va a permitir disolver y transportar una gran variedad de sustancias. Sin
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embargo, este porcentaje no esta distribuido equitativamente en nuestro planeta. La
pluviosidad es mayor en unos continentes que en otros y las variaciones dentro de un
mismo continente son muy grandes. En muchas zonas del planeta los acuiferos estan
casi agotados y las reservas locales son insuficientes. Por ello, una gran parte de la
poblacidbn mundial carece de la cantidad de agua necesaria para satisfacer sus

necesidades personales.

Afortunadamente, este bien escaso no estd permanentemente apresado en un
reservorio, sino que se mueve de unos reservorios naturales a otros mediante un
proceso ciclico natural, conocido con el nombre de Ciclo Hidrolégico o Ciclo del agua,
mediante el cual, tras una serie de evaporacion y/o evapotranspiracion seguida de la
condensacion y posterior precipitacién aseguran el continuo abastecimiento de agua y

hacen que esta sea un recurso renovable.

Se sabe que el agua gira en su ciclo hidrologico, auténtica corriente sanguinea de la
biosfera, el problema es que, aun, se desconoce realmente como funciona el ciclo del
agua; por ello, es necesaria una mayor comprension y conocimiento del mismo, para
poder hacer frente a este desafio. Asi, por ejemplo, los alimentos estan compuestos,
en su mayor parte, de agua y, con el auge del comercio internacional, muchas
naciones agricolas y ganaderas estan exportando sus reservas hidricas. Se calcula
que una quinta parte del agua dulce util se transporta de un pais a otro en forma de

alimentos.

El agua en la naturaleza dista mucho de ser pura, ya que, en su recorrido a través del
Ciclo Hidrolégico, va adquiriendo una determinada composicion quimica como
consecuencia de su gran capacidad disolvente; por lo que, en su desplazamiento por
los distintos ecosistemas, su composicion quimica varia y se va enriqueciendo en
compuestos volatiles, inorganicos, organicos, materia organica, y microorganismos,
debido a su accion disolvente y erosiva. El agua natural, por lo tanto, llevara una gran
cantidad de especies quimicas en disolucion, asi como, en suspension o en estado
coloidal. Algunas de estas especies quimicas son necesarias para los seres vivos y

otras, en cambio, no lo son, e incluso pueden ser toxicas.
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2. CONTAMINACION DE LAS AGUAS

“Contaminar el agua es atentar contra la vida humana

y la de todos los seres vivos que de ella dependen”

Articulo 3°. Carta Europea del Agua, 1968

La contaminacion del agua es definida por algunos organismos internacionales:

Carta Europea del Agua, Consejo de Europa (1968)

“La contaminacién consiste en una modificacion, generalmente provocada por el
hombre, de la calidad del agua, haciéndola impropia o peligrosa para el consumo
humano, la industria, la agricultura, la pesca y las actividades recreativas, asi como

para los animales domésticos y la vida natural”

C.E.E. de las Naciones Unidas (1961)

“Un agua esta contaminada cuando se ve alterada en su composicion o estado, directa
o indirectamente, como consecuencia de la actividad humana, de tal modo que quede
menos apta para uno o todos los usos a que va destinada, para los que seria apta en

su calidad natural”

En ambas definiciones, merece la pena subrayar que cuando se habla de
contaminacién se hace referencia a: i) la calidad o composicion natural del agua, no al
agua pura, ii) se considera contaminacion la provocada por actividades humanas, iii) la

contaminacioén es funcion del uso o destino de la misma.

Los contaminantes que se encuentran en el agua pueden clasificarse de muy diversas

formas atendiendo a su:

¢ Naturaleza fisica, quimica o biolégica: Calor, compuestos quimicos
inorganicos, compuestos quimicos organicos, bionutrientes y microorganismos.

¢ Origen de los contaminantes: Urbano, industrial, agrario y farmacolégico.
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o Efectos sobre los seres vivos y/o medioambiente: Efectos tdxicos o
bioacumulativos (cancerigeno, mutagénico, teratogénico, etc.), efectos de

caracter ecoldgico y efectos de caracter mixto téxico-ecologico.

Antiguamente, los unicos contaminantes toxicos y peligrosos del agua eran las
bacterias y virus que causaban enfermedades transmitidas por el agua, tales como el
célera y la peste. Hoy dia, los tratamientos de cloracién de las aguas han eliminado
ampliamente dichas enfermedades. Sin embargo, en muchas zonas del planeta, el
agua sigue estando contaminada y su consumo es un problema constante,
especialmente en los paises en vias de desarrollo, en donde, las enfermedades
originadas por una mala calidad del agua potable siguen constituyendo un azote para

el hombre.

Esta situacion de crisis que viven los paises en vias de desarrollo parecia no afectar a
los paises industrializados, convencidos de que el agua pura no les faltaria nunca
porque gozaban de un clima humedo, disponian de agua abundante y de una calidad
fuera de toda sospecha. Actualmente, esta seguridad ha empezado a estar
cuestionada, sobre todo, debido a la creciente contaminacion industrial, agricola y
urbana. Aunque nuestra crisis del agua no tiene, en absoluto, la gravedad de una crisis
de las que paralizan al tercer mundo, seria peligroso subestimarla. Grandes rios estan
contaminados y desde el jabéon hasta la cafeina, pasando por restos de detergentes e
incluso cantidades inesperadas de todo tipo de farmacos se encuentran disueltos en
sus aguas, y, ademas, por otro lado, la desertizacion avanza constantemente, incluso
en Europa. Todo esto pone de manifiesto la fragilidad y vulnerabilidad de este

compuesto, el agua, esencial para la vida en nuestro planeta.

Las causas de la contaminaciéon son muy variadas, si bien cabe destacar, entre otras,
el elevado nivel tecnolégico de los paises industrializados y el desplazamiento de la
poblaciébn a zonas urbanas. Concretamente, en el afio 2007 la poblaciéon urbana
mundial superd a la rural. En la actualidad, mas de 3.300 millones de personas viven

en las ciudades y esta cifra continta creciendo [2].

El control de la contaminaciéon del agua producida por las actividades industriales
comenz6 con la aprobacion por el Congreso de los Estados Unidos de la enmienda de
1972 a la “Federal Water Pollution Control Act”, que establecié un sistema nacional de

descarga y eliminacién de contaminantes. Las enmiendas de 1977 y 1987, conocidas
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como “Clean Water Act” y “Water Qualty Act’, completan la regulacion legal
norteamericana. La tendencia en Europa y, por tanto en Espafa, especialmente tras la
promulgacion de la Ley 16/2002 de prevencion y control integrado de la
contaminacioén, es reducir el vertido de algunos contaminantes especificos y emplear
sistemas avanzados de tratamiento de aguas residuales “in situ”. Entre las principales
sustancias contaminantes, de acuerdo a la citada ley 16/2002, que se tomaran
obligatoriamente en consideracién para fijar valores limite de emisiones a las aguas,

se encuentran:

e Compuestos 6rgano-halogenados y sustancias que puedan generarlos en el medio
acuatico.

e Sustancias cuyas propiedades cancerigenas o mutagénicas puedan afectar a la
reproduccion de organismos vivos en el medio acuatico.

e Hidrocarburos persistentes y sustancias organicas toxicas persistentes y
bioacumulables.

e Cianuros.

¢ Biocidas y productos fitosanitarios.

e Sustancias que ejercen una influencia desfavorable sobre el balance de oxigeno

(computables mediante parametros tales como DBO, DQO).

3. CONTAMINANTES EMERGENTES. FARMACOS

“El agua no es inagotable. Es necesario conservarla,

controlarla y, si es posible, aumentar su cantidad”

Articulo 2°. Carta Europea del Agua, 1968

3.1. Farmacos en las aguas

El crecimiento de la economia mundial y el desplazamiento de la poblacién a las
ciudades, ha creado nuevos habitos de cuidado personal en nuestra sociedad, que
estan generando una serie de nuevos contaminantes emergentes, de los cuales, se
desconocen los efectos potenciales, tanto sobre el medioambiente como sobre la

salud humana, a medio o largo plazo, y sobre los que no existe una regulacion legal,
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que determine las concentraciones maximas admisibles de los mismos en el

medioambiente [3-5].

Estos nuevos contaminantes quimicos se conocen actualmente como
“Pharmaceuticals and Personal Care Products” (PPCPs). En 1999, C. G. Daughton y
T. A. Ternes [6] definieron los PPCPs en una publicacion especial “Environmental
Health Perspectives” en un intento de reunir toda la documentacion conocida sobre la
presencia de farmacos y productos de higiene personal en el medioambiente. En este
articulo queda recogido de forma resumida una lista bastante completa de los PPCPs,
con su nombre quimico, estructura, algunos datos representativos de su uso/origen,

accion fisiologica y efectos medioambientales.

Los PPCPs se refieren, en general, a un gran numero de compuestos quimicos de
naturaleza organica, ampliamente consumidos por la sociedad moderna, y que
incluyen: cosméticos (cremas, perfumes, maquillajes), productos de uso doméstico
(desengrasantes, limpia cristales, detergentes) vy, principalmente, productos
farmacéuticos de muy diversa indole que son utilizados en el tratamiento y prevencion

de las enfermedades en seres humanos y en animales [6].

Estos contaminantes emergentes estan presentes en las aguas desde hace décadas,
pero es ahora, en la actualidad, cuando se han empezado a cuantificar sus niveles en
el medioambiente, reconociéndose como contaminantes potencialmente peligrosos
que pueden producir dafios en los ecosistemas [7,8]. A esto ha contribuido,
especialmente, el desarrollo de nuevas técnicas analiticas como son, entre otras, la
cromatografia liquida acoplada a espectrometria de masas (LC-MS) y el tandem MS
(MS?), o LC-MS? que permiten determinar concentraciones muy bajas de estos
compuestos, del orden de partes por billén y partes por trillon (ug-ng/L), en matrices
muy complejas como son las muestras medioambientales, tanto en estado liquido
como solido [9-11], en aguas residuales [12-14], y aguas superficiales y subterraneas
[15,16].

El desarrollo de nuevos métodos analiticos ha permitido detectar y cuantificar,
aproximadamente, unos 3000 compuestos quimicos diferentes, biolégicamente
activos, presentes en el medioambiente [17]. Esto justifica la aparicion de un gran
nuamero de articulos cientificos en el ambito de la Quimica Analitica en los ultimos

afios, encaminados a optimizar y validar los métodos de preparacion de muestras
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ambientales para su posterior analisis. La determinaciéon de estos microcontaminantes
en los diferentes reservorios va a permitir explicar su comportamiento en el

medioambiente y la ruta seguida por algunos de ellos [11].

La presencia de PPCPs en las aguas puede ser debida a actividades humanas de
higiene personal, residuos de la industria farmacéutica, residuos hospitalarios,
productos farmacéuticos utilizados con fines terapéuticos y lixiviados de vertederos,
entre otros. Aproximadamente, miles de toneladas de farmacos se liberan en el agua
anualmente, lo cual es similar a la cantidad de fertilizantes utilizados por la industria
agricola. Se ha estimado que existen unos 6 millones de PPCPs comercialmente
disponibles en todo el mundo y que el uso de compuestos farmacéuticos se esta

incrementando en un 3-4 % en peso cada afio [18].

La gran escalada de medicamentos consumidos y la desconcertante variedad y
cantidad de productos de higiene personal han dado lugar a la fabricacion de decenas
de miles de nuevas y complejas sustancias quimicas, que entran al medioambiente en
grandes cantidades, y de las que se desconoce, incluso, su comportamiento quimico
y, mucho mas, su impacto ambiental. Por ello, una nueva preocupacion ambiental y de
salud publica ha surgido en la comunidad cientifica de todo el mundo, debido a la
presencia de PPCPs en el medioambiente. Esta preocupacion se ha materializado en
el gran esfuerzo que estd haciendo la comunidad cientifica para investigar este
problema e intentar paliar sus efectos; prueba de ello es la publicacion, en los ultimos

afios, de numerosos articulos y revisiones bibliograficas [6,19-21].

3.1.1. Clasificacion de farmacos

Los productos farmacéuticos pueden ser clasificados de varias maneras, segin su

estructura quimica, su tipo de accidn o su espectro de actividad [22].

En 1996, la Organizacion Mundial de la Salud (OMS) adoptdé el sistema de
clasificacion ATC (Anatomical Therapeutic Chemical Classification System) como
estandar internacional para el desarrollo de estudios de utilizacion de medicamentos,
para lo que creo el Grupo Internacional de Trabajo de la OMS para la Metodologia de
Estadisticas de Medicamentos, como grupo de asesoramiento y apoyo metodoldgico,
correspondiendo al Centro Colaborador de la OMS en Oslo (Noruega) la actualizacién
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permanente anual del sistema de clasificacion ATC, siguiendo el criterio establecido

por el Grupo de Trabajo.

La siguiente lista recoge la clasificacion de los farmacos atendiendo a su accion

farmacologica y/o usos terapéuticos.

Principios activos clasificados segun ATC:

TRACTO ALIMENTARIO Y METABOLISMO

SANGRE Y ORGANOS HEMATOPOYETICOS

SISTEMA CARDIOVASCULAR

DERMATOLOGICOS

SISTEMA GENITOURINARIO Y HORMONAS SEXUALES
PREPARADOS HORMONALES SISTEMICOS, EXCLUYENDO HORMONAS SEXUALES E
INSULINAS

ANTI-INFECCIOSOS PARA USO SISTEMICO
ANTINEOPLASICOS E INMUNOMODULADORES
SISTEMA MUSCULOESQUELETICO

SISTEMA NERVIOSO

ANTIPARASITARIOS, INSECTICIDAS Y REPELENTES
SISTEMA RESPIRATORIO

ORGANOS DE LOS SENTIDOS

VARIOS

COSMETICOS

ALIMENTOS Y DIETETICOS

PRODUCTOS SANITARIOS

Te0o0w®>
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Dentro de las sustancias farmacolégicamente activas que se detectan en las aguas,

pueden considerarse como mas representativos los siguientes grupos terapéuticos:

¢ Anti-inflamatorios y analgésicos. Dentro de este grupo, los compuestos mas

empleados son el paracetamol, acido acetilsalicilico, ibuprofeno y diclofenaco.

o Antidepresivos. Los mas frecuentes son las benzodiacepinas.

¢ Antiepilépticos. El mas comun es la carbamazepina.

¢ Antilipemiantes. Se aplican, fundamentalmente, para bajar los niveles de
colesterol en sangre en personas con arterioesclerosis. Los farmacos mas
frecuentes son los fibratos.

¢ B-bloqueantes. Los mas utilizados son el atenolol, propanolol y metoprolol, entre

otros.
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o Antiulcerosos y antihistaminicos. Comunmente, se emplean la ranitidina y la

famotidina, entre otros.

¢ Antibidticos. Entre los mas importantes se encuentran las tetraciclinas,
macroélidos, B-lactamicos, penicilinas, quinolonas, sulfonamidas,
fluoroquinolonas, cloranfenicol y derivados imidazélicos.

e Otras sustancias. cocaina, barbitiricos, metadona, anfetaminas opiaceos,

heroina y otros narcoticos.

3.1.2. Deteccion de farmacos en las aguas

La contaminacion producida por productos farmacéuticos en aguas superficiales y
subterraneas ha sido reconocida por muchos paises como un problema
medioambiental que ha conducido a un area de estudio denominada PIE
(Pharmaceuticals in the Environment). La industria farmacéutica les denomina APIs
(Active Pharmaceutical Ingredients) para indicar que son activos farmacolégicamente,
resistentes a la degradacion, altamente persistentes en el medio acuatico vy,
potencialmente, pueden producir efectos adversos en los organismos acuaticos, asi

como un impacto negativo en la salud humana.

Los farmacos son un grupo de sustancias quimicas que tienen propiedades
terapéuticas. La mayoria de ellos son compuestos organicos de masa molecular por
encima de 500 daltons [23,24]. Estos compuestos presentan una serie de
caracteristicas que los hacen diferentes a los contaminantes quimicos industriales

convencionales, como son:

e Las sustancias farmacol6gicamente activas incluyen compuestos formados por
moléculas grandes y quimicamente complejas, pero muy diferentes en peso

molecular, estructura, funcionalidad y forma.

e Son moléculas polares y tienen mas de un grupo ionizable. El grado de ionizacion
y sus propiedades dependen del pH del medio. Son moderadamente solubles en

agua y, por lo tanto, lipofilicas.

¢ La persistencia en el medioambiente puede ser mayor de un afio para farmacos

como la eritromicina, ciclofosfamida, naproxeno, sulfametoxazol, y de varios afios
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para otros, como el acido clofibrico, que puede acumularse alcanzando niveles

biol6bgicamente activos.

e Después de su administracion, las moléculas son absorbidas, distribuidas v,
ademas, sujetas a reacciones metabdlicas donde la estructura quimica de la

molécula activa puede ser modificada.

El farmaco, una vez administrado, puede ser excretado sin sufrir ninguna
transformacion, o bien puede ser metabolizado mediante reacciones bioquimicas, cuyo
mecanismo consta de dos fases importantes: (i) Fase |, donde ocurren reacciones de
oxidacion, reduccion, hidrélisis, alquilacion y (ii) Fase 1l, donde se forman conjugados
de glucurénidos o sulfatos que son excretados, en forma de derivados mas polares e
hidrofilicos, por la orina o la bilis, como un metabolito o una mezcla de muchos
metabolitos [3,25-27].

La forma en que se incorporan estos compuestos al ambiente son dos, una evitable,
que es la incorporacion de los medicamentos a las basuras normales, con la
consiguiente contaminacion. Esto en Espafa, afortunadamente, se esta paliando
gracias a la recogida selectiva de restos de medicinas que hacen las farmacias. La
segunda via, mas complicada, y de momento inevitable, es la incorporacién que se
hace, después de su consumo por los animales o por el hombre, a través de las heces

o la orina.

En la Figura 1.1 se muestran las distintas rutas posibles de entrada de los compuestos
farmacéuticos, y otros productos de higiene personal, en las aguas. Después de su
liberalizaciéon en los sistemas de alcantarillado, terminan en las plantas de tratamiento
de aguas residuales y, finalmente, en los sistemas acuaticos, en donde se han
detectado una amplia variedad de estos compuestos y sus metabolitos [27-31],
originando una mezcla compleja de compuestos que pueden tener efectos
sinergéticos. Algunos de estos compuestos son mas bioactivos que el precursor

metabdlico.

Los farmacos utilizados en medicina veterinaria son excretados al suelo, o
directamente a las aguas superficiales, sin pasar por las plantas depuradoras, por lo
que su control y seguimiento, una vez liberados, son mucho mas dificiles. Por ello, el

suelo puede actuar como una fuente de contaminacion del medio acuatico [32], ya que
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la mayoria de estos compuestos y sus metabolitos son solubles en agua, en donde,
alrededor de un 90 % de la dosis suministrada es excretada por la orina y hasta el
75 %, por las heces de los animales [33]. Por otro lado, en la ganaderia intensiva,
estos medicamentos son susceptibles de entrar al medioambiente indirectamente a
través de la aplicacion de estiércol y purinas como fertilizantes y pasar a través de la
cadena trofica al hombre. Los medicamentos utilizados en las piscifactorias son

liberados directamente a las aguas superficiales [34].

USO MEDICINAL USO MEDICINAL INDUSTRIA
EN HUMANOS EN ANIMALES FARMACEUTICA

uso
PARTICULAR

INDUSTRIAS
CARNICAS

V

AGUAS
RESIDUALES

l

EXCRECION
Y DESECHO

AGUAS AGUAS
SUBTERRANEAS SUPERFICIALES

A4

AGUAS DE
CONSUMO

Figura I.1. Ruta y origen de los compuestos farmacéuticos en las aguas.

Por desgracia, como se observa en la Figura I.1, algunos de estos farmacos no son
completamente eliminados en las estaciones depuradoras de aguas residuales
(EDARSs) [34-38]. Estudios recientes han demostrado que los sistemas de tratamiento
convencionales, basados, principalmente, en el uso de microorganismos, resultan
inadecuados para destruir de forma efectiva este tipo de compuestos organicos,

debido a su compleja estructura molecular y a las bajas concentraciones en las que se
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encuentran. Asi, en algunos casos, el porcentaje de compuesto que se elimina puede
ser inferior al 10% [39-41].

Los farmacos encontrados con mayor frecuencia en los efluentes de las plantas de
tratamiento son: antibidticos, antiacidos, esteroides, antidepresivos, analgésicos,
anti-inflamatorios, antipiréticos, beta-bloqueantes, antilipemiantes, tranquilizantes y
estimulantes. Estos farmacos terminan en las aguas superficiales y aguas
subterraneas de muchos paises como Alemania [35,42-44], Holanda [45], Suiza [31],
Italia [46], Espana [47,48], Estados Unidos [29,49], Canada [36,50] y Brasil [36].
Concretamente, en Espafia, en el rio Ebro, se ha identificado la presencia de unos 20
medicamentos en los 18 puntos de muestreo estudiados. Las concentraciones de

farmacos detectadas en este rio son similares al nivel medio europeo [9].

En la Tabla 1.1, se recogen las concentraciones maximas de farmacos detectadas en

aguas superficiales por diferentes autores entre los afios 1999 y 2004.

Una serie de estudios han identificado la presencia de estos compuestos
farmacéuticos en aguas potables [39,53,54]. La gama de contaminantes encontrados
es asombrosa; asi, algunos investigadores alemanes [26,55,56] han encontrado hasta
60 compuestos diferentes en el agua potable de Berlin. En un amplio y reciente
estudio, de 28 estaciones de muestreo, llevado a cabo por la Associated Press en
Estados Unidos [57], se pone de manifiesto la presencia de trazas de medicamentos
en el agua potable que se suministra a 24 grandes ciudades, entre las que se

encuentran Filadelfia, Washington, Nueva York y San Francisco.
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Tabla 1.1. Concentraciones de farmacos detectadas en

aguas superficiales (adaptacién de [6,49,51])

Tipo de farmaco Sustancia Concentracién
detectada Maxima
(ng/L)

Cloranfenicol 355

Clortetraciclina 690

Ciprofloxacin 30

Lincomicina 730

Norfloxacina 120

Metronidazol™" 43000

Oxitetraciclina 340

Antibioticos Roxitromicina 180
Sulfadimetoxina 60

Sulfametacina 220

Sulfametizol 130

Sulfametoxazol 1900

Tetraciclina 110

Trimetoprima 710

Tilosina 280

o Cimetidina 580
Antigcidos Ranitidina 10
Codeina 1000

Ac. acetilsalicilico 340

Diclofenaco 1200

. . Aminopirina 340
er]mgl-lréﬂsziagztorlos, Indometacina 200
anti %réticos y Ketoprofeno 120
P Naproxeno 390
Fenazona 950

Ibuprofeno 3400

Acetaminofeno 10000

Antidiabéticos Metformina 150
Antiepilépticos Carbamazepina 1100
Antidepresivos Fluoxetina 12
Antisépticos Triclosan 150
Clenbuterol 50

Broncodilatadores  Fenoterol 61
Salbutanol 35

Betaxolol 28

Bisoprolol 2900

B-bloqueantes Carazolol 110
Metoprolol 2200

Propanolol 590

Timolol 10

Anticonceptivos 17a-Etinilestradiol 4.3
Bezafibrato 3100

Antilipemiantes Clofibrato 40
Gemfibrozil 510

(1) Concentracion detectada en diferentes aguas superficiales de
Estocolmo, Suecia [52].
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3.2. Antibidticos en las aguas

Los antibidticos son los farmacos mas utilizados no sélo en el tratamiento de
enfermedades en el hombre sino también en los animales; tan sélo en la Unién
Europea se consumen anualmente 10.000 toneladas de estos farmacos [34],
estimandose en 600 toneladas por afio en Alemania y mas de 300 toneladas anuales
en Francia, Italia o Espafia [4]. Alrededor de 23.000 toneladas son producidas cada
afio en Estados Unidos. Actualmente se dispone de una amplia variedad de estos
farmacos, que pueden ser clasificados de varias maneras, segun su estructura
quimica, su tipo de accidon o su espectro de actividad [22]. Asi, de acuerdo con el
sistema de clasificacion de la OMS, en la siguiente lista se recoge la clasificacién de

los antibidticos atendiendo a su accion farmacolégica y/o usos terapéuticos.

ANTIBACTERIANOS PARA USO SISTEMICO:
e TETRACICLINAS
e ANFENICOLES
e ANTIBACTERIANOS BETALACTAMICOS, PENICILINAS
e OTROS ANTIBACTERIANOS BETALACTAMICOS
e SULFONAMIDAS Y TRIMETOPRIMA
e MACROLIDOS, LINCOSAMIDAS Y ESTREPTOGRAMINAS
e AMINOGLUCOSIDOS ANTIBACTERIANOS
e QUINOLONAS ANTIBACTERIANAS
e ASOCIACIONES DE ANTIBACTERIANOS
e OTROS ANTIBACTERIANOS:
o GLICOPEPTIDOS ANTIBACTERIANOS
o POLIMIXINAS

o ESTEROIDES ANTIBACTERIANOS o METRONIDAZOL

o DERIVADOS IMIDAZOLICOS — | * DIMETRIDAZOL
« RONIDAZOL

o DERIVADOS DE NITROFURANO « TINIDAZOL

o OTROS ANTIBACTERIANOS

Los antibiéticos, como cualquier farmaco, una vez consumidos, parte de ellos son
excretados. En general, entre un 40 a un 90% del compuesto puede ser excretado,
pasando al medioambiente sin metabolizar [58], por lo que van a ser contaminantes
persistentes y recalcitrantes en el medioambiente [59]. La cantidad total de antibioticos

determinada en aguas residuales es en torno a 50 pg/L [5].

Una vez liberados en el medioambiente, los antibioticos seran transportados y

distribuidos a los distintos reservorios. Una serie de factores, como las propiedades
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fisicoquimicas de los compuestos y las caracteristicas del medio receptor, afectara a
su distribucién y transporte. El grado en que un compuesto es transportado
dependera, principalmente, de la adsorcién de estas sustancias por el suelo y los

sedimentos de la planta de tratamiento [60-62].

Ademas de su uso con fines terapéuticos, los antibiéticos se utilizan, también, como
aditivo en los piensos para aves y peces [69]. Este hecho ha provocado la
acumulacion de estos farmacos en el organismo animal, en las aguas de las
piscifactorias [21] y, sobre todo, en los efluentes procedentes de las industrias
carnicas [7]. Actualmente, la mayor preocupacion de la comunidad cientifica se centra
en la acumulacion de estos farmacos en el medioambiente y en la aparicion de cepas
bacterianas resistentes a estos medicamentos, lo que puede hacerlos inservibles. En
general, los seres humanos cada vez responden peor a los medicamentos y, ademas,
los agentes que producen enfermedades mutan con mayor facilidad, lo que representa
un creciente problema de salud publica [63]. La presencia de bacterias resistentes a
los antibiéticos ha sido detectada en diferentes ambientes. Asi, se han hallado
bacterias resistentes a los antibiéticos en las aguas superficiales [63-65], en donde
Gofii-Urizza y col. [66] encuentran una correlacidn entre la presencia de bacterias
resistentes en los rios y la entrada de agua procedente de las plantas de tratamiento
urbanas.

Normalmente, los antibidticos mas estudiados son los mas persistentes en el medio
acuatico, entre ellos hay que citar a las sulfamidas, fluoroquinolonas y macrélidos [58].
Concretamente, los antibi6ticos de uso mas comun, como eritromicina, sulfametoxazol
y sulfametazina, pueden persistir en el medioambiente mas de un afio, ya que la
hidrélisis de macrolidos y sulfonamidas a pH neutro es muy baja. En cambio, el
antibiotico B-lactan, que se hidroliza a pH acidos o basicos, no ha sido detectado en el

medio acuatico a pesar de ser utilizado en gran cantidad.

En las aguas subterraneas, rara vez se encuentran antibioticos. En agua potable, las
concentraciones de antibidticos encontradas son del orden de ng/L o ug/L; estos
niveles estan muy por debajo de sus dosis terapéuticas y, por lo tanto, no suponen un
riesgo directo en los seres humanos [49,67]. Sin embargo, los riesgos a través de
otras vias de exposicion, como la absorcion de cultivos agricolas por irrigacién con
aguas contaminadas y/o la acumulacién a través de la cadena tréfica, aun no se ha

cuantificado y no se puede descartar por completo.
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Los centros hospitalarios constituyen la fuente de entrada mas importante de estos
compuestos al medio acuatico y, por lo tanto, donde va a existir una mayor
acumulacion de antibioticos y de cepas resistentes [68]; la mayoria de ellos descargan
en el alcantarillado publico y algunos de éstos drenan directamente a un cuerpo
receptor sin ningun tratamiento, produciendo un fuerte impacto en la composicion

fisica, quimica y, principalmente, biolégica de esta agua [69].

Actualmente, no hay suficiente informacion cientifica, y la que hay, a veces, es
contradictoria, sobre los posibles efectos potenciales en la salud humana causados
por la presencia de estos microcontaminantes, tanto en aguas superficiales como en
agua potable [70-72]. Algunos estudios indican que las concentraciones en las que se
encuentran estos farmacos en agua potable son tan bajas que no suponen riesgos
apreciables para la salud humana [71,72]. Se sabe que hay algunas excepciones tales
como los antibiéticos, estrogenos, genotdxicos y antineoplasicos, que promueven la
resistencia bacteriana, producen alteraciones en el sistema endocrino, presentan un
alto potencial para producir alergias, o son compuestos bioacumulativos [73,74]. En
general, los riesgos de exposicidn para los organismos acuaticos son mucho mayores
que para los seres humanos, esto puede ser debido a que estan sometidos a: i)
exposicién continua, ii) exposicién multi-generacional, iii) concentraciones elevadas de

contaminantes cuando se encuentran en aguas residuales.

Hay muchos antibi6ticos que, en concentraciones muy bajas, son perjudiciales para
organismos acuaticos tales como algas y crustaceos, tanto en aguas dulces como
marinas. La amoxicilina, que es un antibiético de amplio espectro muy usado tanto en
medicina humana como veterinaria, presenta toxicidad en algunas microalgas [75]. La
presencia en las aguas de antibacterianos como las tetraciclinas y la eritromicina
inhibe el crecimiento de cianobacterias y plantas acuaticas [76], y, en cambio, la
presencia de ibuprofeno, un anti-inflamatorio, inhibe el crecimiento de cianobacterias y
estimula el crecimiento de plantas acuaticas [77]. Por otro lado, cada afio se filtran en
el suelo y en el agua toneladas de restos de medicamentos que contaminan y matan a
los microorganismos que enriquecen la tierra, lo que causa una disminucion en la
fertilidad de la misma [77,78].
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3.3. Nitroimidazoles en las aguas

Los nitroimidazoles son los farmacos mas utilizados para el tratamiento de infecciones
causadas por bacterias anaerébicas y protozoarias como son Trichomonas vaginalis y
Giardia lamblia [79-81]. Estos compuestos son profarmacos que se activan en el
interior de las células y que, al reducir su grupo nitro, se trasforman en una sustancia
reactiva que interfiere en el transporte de electrones dando lugar a la fragmentacion
del ADN de la bacteria (Figura 1.2) [82-85].

2e 2" 2e”
R-NO; ——— R-NO ——= R-NHOH — R-NH,
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Figura 1.2. Nitrorreduccion de los nitroimidazoles en su interaccién con el ADN.

Dentro del grupo de los nitroimidazoles, solamente los 5'-nitroimidazoles son utiles
como antibacterianos y antiparasitarios [86]. Del amplio grupo de nitroimidazoles
sintetizados por las industrias farmacéuticas, tan sélo Metronidazol, Tinidazol y
Ornidazol se venden en Espafa para uso humano, bajo distintos nombres comerciales
como Flagyl o Metrogel. Estos nitroimidazoles tienen propiedades farmacocinéticas
similares, se absorben muy bien por via oral y su biodisponibilidad es en torno al 90%
[87].

El Metronidazol (MNZ) es el mas representativo y mas utilizado de los nitroimidazoles.
Asi, es uno de los cien farmacos mas recetados en EE.UU. [88] y uno de los diez
medicamentos mas administrados durante el embarazo [89]. Ademas, el Metronidazol
es el unico de los nitroimidazoles que esta incluido en la lista de medicamentos
esenciales de la OMS [90].

Entre el 6 y el 18 % de la dosis administrada de Metronidazol se excreta, tal cual, por
la orina, el resto lo hace en forma de metabolitos hidroxilados (40%) y acetilados

(15%), como se pone de manifiesto en la Figura 1.3 [87].
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TOH

Figura 1.3. Biotransformacion del Metronidazol. EI Metronidazol (I) es metabolizado en el
higado a su forma acetilada (ll) e hidroxilada (lll), siendo este ultimo el que produce el dafio en
el ADN.

Ademas de su uso como antibiético en seres humanos, los nitroimidazoles se utilizan,
también, en veterinaria como aditivo en los piensos para aves y peces. Este hecho ha
provocado la acumulaciéon de estos farmacos en el organismo animal, en las aguas de
las piscifactorias y, sobre todo, en los efluentes procedentes de las industrias carnicas
[21,51,68,91]. Entre los nitroimidazoles mas usados en animales se encuentran el
Dimetridazol y el Ronidazol.

En general, los nitroimidazoles muestran una elevada solubilidad en agua, una baja
biodegradabilidad [5,20] y alta toxicidad [20,92], mostrando caracteristicas
mutagénicas y carcinogénicas [87,93-95]. Estas caracteristicas hacen de los
nitroimidazoles compuestos potencialmente peligrosos, ya que se muestran
persistentes en el medio acuatico permitiendo su bioacumulaciéon. De acuerdo con la
Agencia Internacional de Investigacion sobre el Cancer (IARC, International Agency for
Research on Cancer), existen suficientes evidencias para considerar el Metronidazol

como sustancia potencialmente carcinogénica [96]. Por todos estos motivos, los
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nitroimidazoles estan considerados como microcontaminantes “emergentes” de las

aguas.

4. SISTEMAS DE TRATAMIENTO DE AGUAS EN LA ELIMINACION DE
FARMACOS

“La calidad del agua debe mantenerse en condiciones
suficientes para cualquier uso; sobre todo, debe
satisfacer las exigencias de la salud publica”

Articulo 4°. Carta Europea del Agua, 1968

4.1. Sistemas convencionales

El ciclo natural del agua tiene una gran capacidad de purificacion, pero esta misma
facilidad de regeneracion del agua, y su aparente abundancia, hace que sea el
vertedero habitual en el que arrojamos los residuos producidos por nuestras
actividades ya sean agricolas, industriales, energéticas o farmacoloégicas, limitando,
por lo tanto, su disponibilidad como bien de consumo; por ello, es necesario
preservarla y controlarla ya que la capacidad de auto-depuracion del agua no es
suficiente para producir agua apta para su consumo. Por ello, muchas veces, el agua
disponible en la naturaleza no es directamente utilizable para el consumo humano, ya
que no tiene la calidad suficiente para ello, y, generalmente, necesita ser tratada con el
fin de eliminar las sustancias y microorganismos susceptibles de constituir un riesgo
para la salud humana. Debido a la facilidad con la que se contamina, el agua se ha
convertido, en los ultimos afos, en el producto alimentario mas controlado, cuyo coste

econdmico va a ser funcion del tratamiento de potabilizacion utilizado.

El origen de las aguas que llegan a los sistemas de abastecimiento puede ser
superficial, subterraneo o marino. Segun los datos de la Asociacion Espafiola de
Abastecimiento de Agua y Saneamiento, tres de cada cuatro litros de agua que se
consumen son de origen superficial, es decir, de rios y embalses. El agua que
proviene de acuiferos subterraneos representa sélo el 15% del total; el resto
corresponde al agua de manantial y desalada que suman, cada una de ellas, un 3%.
Normalmente, estas aguas no suelen ser adecuadas para el consumo humano, sino

que necesitan ser previamente tratadas.
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Los sistemas de tratamiento de aguas actuales deben cumplir dos objetivos
fundamentales: i) adecuar el abastecimiento para que su consumo no suponga un
riesgo para la salud humana y ii) disminuir el impacto ambiental de las descargas
residuales procedentes de la agricultura, la industria y la poblacion, de forma que
cumplan con los requisitos establecidos en la legislacion vigente. Por ello, se deben
diferenciar los sistemas de tratamiento de aguas en funcién del origen, uso previsto y

destino.

La politica de prevencién de la salud extendida a todos los ambitos por las directrices
de la Unién Europea ha impulsado el desarrollo de una nueva Directiva (98/83/CE)
relativa a la Calidad de las Aguas de Consumo que se incorpora a la legislacion
interna espafiola mediante el RD 140/2003. Aunque actualmente no existe una
regulacion legal definitiva que determine las concentraciones maximas admisibles de
los farmacos en el medioambiente [4,5,34] y, como se ha comentado anteriormente, se
desconocen los efectos potenciales de estos nuevos microcontaminantes tanto sobre
el medioambiente como sobre la salud humana, atendiendo al principio de precaucion,
la European Union Water Framework Directive (EUWFD) actualiza cada cuatro afios la
lista de sustancias prioritarias (2000/60/EC), identificando futuras sustancias

contaminantes entre las que destacan los compuestos procedentes de los farmacos.

A continuacién, se pasa a comentar muy brevemente diferentes tratamientos de las
aguas y su efecto sobre los compuestos derivados de los farmacos, haciendo un
especial hincapié en los ftratamientos objeto de estudio de esta Tesis:

adsorcién/bioadsorcion sobre carbén activado, ozonizacion, fotooxidacion y radidlisis.

El uso del cloro sigue siendo el tratamiento convencional de desinfeccién de agua
potable mas usado. Diversos estudios relacionados con la cloracion de compuestos
aromaticos han demostrado que la velocidad de reaccion del cloro puede verse
fuertemente afectada por la presencia de distintos grupos funcionales en el anillo
bencénico. Los productos farmacéuticos que contienen aminas, suelen sufrir una
rapida reaccion para dar lugar a compuestos clorados [97]; por ejemplo, farmacos
como el metoprolol y el sulfametoxazol dan lugar a cloraminas como uno de los
productos de oxidaciéon. En la eliminaciéon del acetaminofeno, componente activo del
paracetamol, se ha observado que reacciona con cloro para formar un gran nimero de
subproductos, dos de los cuales han sido identificados como compuestos tdxicos

[98,99]. En la cloracion del diclofenaco, se sabe que se forman, al menos, cinco
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subproductos y, aunque ninguno de ellos son cloraminas [100], tampoco se consigue

un grado de mineralizacion aceptable.

El dioxido de cloro es un oxidante mas fuerte que el cloro, capaz de degradar, por
oxidacion, a numerosos compuestos organicos. Pero, en cambio, no se combina con
el amoniaco ni clora a las sustancias organicas, lo que presenta una ventaja en cuanto
a sabor, olor y formaciéon de especies toxicas organocloradas. Se ha evaluado el
potencial del CIlO, para oxidar productos farmacéuticos persistentes en el
medioambiente, detectando que la aplicacién del CIO, s6lamente es efectiva para
ciertos antibiéticos como el 170-etinilestradiol, sulfametoxazol, roxitromicina y
diclofenaco [101]. ElI CIO, reacciona selectivamente con grupos funcionales con alta
densidad de electrones, tales como aminas terciarias y fenéxidos. En comparacion con
el ozono, el CIO, reacciona mas lentamente y con menos compuestos; sin embargo,
reacciona mas rapido que el cloro con las sulfonamidas, los macrolidos y los
estrogenos, pero, en contraste con el cloro, no reacciona con el bezafibrato,

carbamazepina, diazepam e ibuprofeno [101].

La Directiva 91/271/CEE, relativa al tratamiento de las aguas residuales urbanas,
sefala la necesidad de que los vertidos de aguas residuales industriales, que sean
incorporados al sistema de saneamiento y depuracion de aguas residuales urbanas,
sufran un tratamiento previo para garantizar, principalmente, que no tengan efectos
nocivos sobre las personas y el medioambiente, y que no deterioren la infraestructura
de saneamiento y depuracion. En esta directiva se definen los distintos tipos de aguas

residuales:

e Aguas residuales domésticas: Aquellas procedentes de zonas de vivienda y de
servicios generadas principalmente por el metabolismo humano y las actividades

domésticas.

e Aguas residuales industriales: Todas las aguas residuales vertidas desde
instalaciones locales utilizadas para efectuar cualquier actividad comercial y/o

industrial.

e Aguas urbanas: Las aguas residuales domésticas o la mezcla de las mismas con
aguas residuales de distinta procedencia, industrial, hospitalarias y/o aguas de

escorrentia pluvial.
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En la Figura 1.4 se expone un esquema de una planta de tratamiento de aguas
residuales urbanas convencional (EDAR). Generalmente, estas plantas constan tan
s6lo del sistema de tratamiento primario, que se compone de una serie de tratamientos
fisico-quimicos, y del sistema de tratamiento secundario, que consiste en un reactor
biologico formado por lodos activos. Estas depuradoras clasicas tienen una capacidad
limitada a la hora de eliminar los productos farmacéuticos presentes en las aguas
residuales urbanas, ya que, en su mayoria, no son compuestos metabolizables por los
microorganismos como fuente de carbono, pudiendo, incluso, inhibir la actividad de
éstos o producir su bioacumulaciéon en la cadena tréfica. Aunque, hasta el momento,
no hay suficiente informacién al respecto, se sabe que no todos los farmacos son
eliminados de las aguas residuales por medio de los tratamientos convencionales

realizados en las EDARSs.
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Figura 1.4. Esquema general de una EDAR convencional.

En la Tabla 1.2 se muestran las cantidades de diversos farmacos detectados en las
aguas de entrada y salida de varias EDARs; estos datos evidencian que muchas de

estas sustancias no se eliminan eficientemente durante el tratamiento.

En los tratamientos primarios, algunos farmacos pueden ser eliminados por adsorcion,
mientras que otros siguen permaneciendo en la fase acuosa, como les ocurre, por
ejemplo, al ibuprofeno, naproxeno, sulfametoxazol e iopromida [103]. Posteriormente,
en los tratamientos biologicos se obtiene entre el 30 y el 75% de rendimiento en la
eliminacion de anti-inflamatorios y antibioticos [103]. Por ejemplo, en el caso de la
carbamazepina, diversos autores han constatado que no se elimina de forma

significativa a su paso por las depuradoras [26,35,104,105].
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Tabla 1.2. Concentraciones de farmacos detectadas en aguas
residuales de varias EDARs antes y después de su tratamiento
(adaptacion de [9,102]).

Tipo de farmaco Sustancia Entrada Salida
detectada EDAR EDAR
(ng/L) (ng/L)

Ketoprofeno 451 318

Naproxeno 99 108

Analgésicos y

anti-inflamatorios Ibuprofeno 516 266
Diclofenaco 250 215
Acetaminofeno 10194 2102
Bezafibrato 23 10
Antilipemiantes  Clofibrato 72 28
Gemfibrozil 155 120
Antiepilépticos Carbamazepina 420 410
Antiacidos Ranitidina 188 135
Azitromiciona 152 96
Antibioticos Metronidazol 80 43
Sulfametoxazol 590 390
Trimetoprima 1172 290
Atenolol 400 395
B-bloqueantes Sotalol 185 167
Propanolol 290 168

De acuerdo con Heberer [106], de los cuatro analgésicos mas comunmente utilizados,
s6lo el diclofenaco tiene bajos rendimientos de eliminacién; sin embargo, el
paracetamol, el acido acetilsalicilico y el ibuprofeno se degradan facilmente en las
depuradoras. Como aspecto positivo, parece ser que, entre el grupo de los
antibioticos, las penicilinas se hidrolizan facilmente en el agua y las tetraciclinas
precipitan faciimente con cationes como el Ca®*, acumulandose en los fangos de las
depuradoras [6]. Asi, en general, la mayor parte de estos microcontaminantes
emergentes no son totalmente erradicados en las depuradoras de aguas residuales,
por lo que permanecen en los efluentes y acaban contaminando las aguas
superficiales y subterraneas, las cuales constituyen la fuente principal del agua potable
[34].

De acuerdo con lo expuesto, los sistemas de tratamiento convencionales resultan
inadecuados para eliminar por completo una gran cantidad de microcontaminantes
organicos presentes en las aguas residuales urbanas. Por lo tanto, actualmente, son
requeridos tratamientos mas efectivos y especificos para reducir el impacto ambiental
y potencial de los efluentes y cumplir con la legislaciéon vigente que cada vez es mas
estricta. Por esta razén, para llevar a cabo una depuracion eficaz del agua es

necesario someterla, ademas, a tratamientos terciarios entre los que cabe mencionar:
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Sistemas bioldgicos para la eliminacion de nitrogeno. El iobn amonio puede ser
transformado en nitrato utilizando bacterias nitrificantes en medio aerébico; el
nitrato puede ser eliminado en una etapa posterior, bajo condiciones anaeroébicas,

donde bacterias desnitrificantes lo transforman en nitrégeno molecular.

Intercambio i6nico para la eliminacion de iones. Es muy efectivo para eliminar los
cationes o aniones presentes en la fase acuosa, pero traslada el problema a la

fase solida, al concentrar el contaminante en el medio adsorbente.

Precipitacion quimica para eliminacion de fésforo: Se utilizan diferentes agentes

quimicos como Aly(SO,)s, Fex(SO4)s 0 FeCls, para precipitar el fosforo.

Destilacion para la eliminacion de compuestos organicos volatiles. Su uso tiene
sentido solamente en aquellos casos donde el contaminante se encuentra en alta

concentracion y su recuperacion tiene interés econdémico.

Extraccion liquido-liquido. Cabe la misma consideracion que en el caso anterior.
Se basa en la distinta solubilidad del contaminante en diferentes disolventes. Al
igual que en el caso anterior, esta operaciéon se lleva a cabo cuando se desea

recuperar el contaminante.

Adsorcién sobre carbon activado para la eliminacion tanto de contaminantes
organicos como inorganicos de las aguas. En el siguiente apartado se expondran

los aspectos mas interesantes de este proceso.

Procesos avanzados de oxidacion para eliminar compuestos organicos toxicos,
fundamentalmente, aquellos que son biorrefractarios. Se basa en la generaciéon
de radicales, fundamentalmente el radical HO-, de gran poder oxidante. Estos
procesos se desarrollaran extensamente en el apartado 4.3 y en los sucesivos

capitulos.

Muchos de estos sistemas se encuentran en fase de estudio y no han sido aplicados

aun en el ambito industrial debido al desconocimiento: de los mecanismos implicados,

la influencia de las variables operacionales en su rendimiento, la cinética de reaccion y

los problemas en el disefio del reactor.
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En Europa, Alemania es el pais donde mas se ha desarrollado la tecnologia para
eliminar farmacos de las aguas y Dinamarca destaca por el nimero de depuradoras
que ya tiene operativas con medios suficientes como para eliminar los restos de
medicamentos antes de que lleguen a los rios. En los demas paises, las
investigaciones aun son escasas, asi, concretamente, en Espafia se conoce muy poco

acerca del grado de contaminacion real de estas sustancias.

4.2. Adsorcion sobre carbon activado

En los tratamientos de aguas, el proceso de adsorcidn consiste en la concentracion de
sustancias solubles en la superficie de un sélido. Este proceso se considera un
tratamiento terciario, y, por ello, se aplica al final de los tratamientos secundarios.
Dado que el compuesto soluble a eliminar se ha de concentrar en la superficie del
so6lido, un parametro determinante del proceso sera el area superficial del sélido. Sin
embargo, existen otros factores que, segun el sistema, también pueden afectar a su
eliminacioén y contribuir a aumentar su efectividad en la extraccion de un determinado

contaminante, éstos son:

e Solubilidad del adsorbato

o Hidrofobicidad

e Estructura y volumen molecular

e Peso molecular

e Problemas de difusion

e Polaridad

e Concentracion (grado de saturacion)
o Naturaleza quimica del adsorbente

¢ Quimica de la disolucion (pH, presencia de electrolitos u otras especies)

Las aplicaciones de la adsorcion de compuestos quimicos sobre un sélido son
muchas, desde la eliminacion de un amplio abanico de sustancias organicas
(colorantes, fenoles, mercaptanos, etc.) hasta sustancias inorganicas como las
especies metdlicas. En la actualidad, el sdélido universalmente utilizado como
adsorbente en el tratamiento de aguas es el carbon activado, el cual ha ido
sustituyendo al uso del filtro de arena, debido a su mayor capacidad para la extraccion
de compuestos organicos e inorganicos que no han sido completamente separados en

etapas anteriores. Sin embargo, recientemente se estan desarrollando diversos
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materiales solidos que actian como adsorbentes especificos en determinados

procesos.

Los carbones activados son materiales que poseen un alto poder de adsorcién, como
resultado, entre otras caracteristicas, de una importante y variada red de poros. Un
carbdn activado se puede definir como un material que se ha fabricado a partir de una
materia prima de elevado contenido en carbono y que desarrolla su porosidad
mediante un proceso de activacion especifica. La materia prima para la preparacion de
estos materiales es muy variada, abarcando desde turba, lignito, hulla, breas, huesos
de aceituna, hasta cascaras de fruta y cualquier tipo de residuo lignocelulésico;
actualmente, también se estan obteniendo carbones activados a partir de diversos

polimeros sintetizados artificialmente.

4.2.1. Textura porosa de los carbones activados

Una de las caracteristicas mas importantes de los carbones activados es su estructura
porosa, la cual se debe a la presencia de pequefias laminas de grafito con numerosos
defectos estructurales y apiladas de forma muy desordenada. Los huecos que quedan
entre el entrecruzamiento de dichas laminas constituyen la porosidad del carbén [107],
siendo ésta la responsable de su elevada superficie y de su aplicacion como

adsorbente universal.

Figura I.5. Representacion de la estructura porosa del carbdn activado.

Atendiendo a su diametro, los poros de un solido pueden clasificarse, de acuerdo con

la IUPAC, en tres grupos:

e Microporos: Poros de diametro inferior a 2 nm

e Mesoporos: Poros con un diametro comprendido entre 2-50 nm
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e Macroporos: Poros con un diametro superior a los 50 nm

Los microporos son los responsables de los elevados valores de area superficial que
presentan los carbones activados, que, en general, oscilan entre 500 y 1500 m?/g
[108], y de su elevada capacidad de adsorcion para moléculas de pequefas
dimensiones, especialmente gases. Los mesoporos son importantes para la adsorcion
de moléculas de gran tamafio y, junto con los macroporos, actian como canales de

transporte y acceso hasta los microporos [109].

4.2.2. Quimica superficial de los carbones activados

Las propiedades de los materiales de carbdén no sélo estan determinadas por su
textura porosa sino que las caracteristicas quimico-superficiales también desempefian
un papel fundamental [110]. La composicion elemental media de un carbén activado
es aproximadamente de un 90% C, 0.5% H, 6% O, 0.5% S y el resto de materia
mineral, pudiendo diferir el contenido de algunos elementos dependiendo de la

naturaleza del material de partida y de las condiciones del proceso de activacion.

Los carbones activados presentan un caracter anfotero, es decir, se comportan como
bases o como acidos en funcién del pH del medio (Fig. |.6). La carga superficial de los
mismos va a depender del pH de la disolucién. Asi, el pH para el que la densidad
superficial de carga positiva es igual a la densidad superficial de carga negativa recibe
el nombre de pH del punto cero de carga (pHepzc). En aquellos casos en los que el pH
de la disolucion sea superior al pHpzc, €l carbéon presentara carga negativa superficial,
mientras que para valores de pH inferiores al pHpzc, el carbén presentarda carga
superficial positiva. Atendiendo a la densidad de carga de los carbones, éstos pueden
ser clasificados en carbones basicos, también denominados H (pHy.c > 7) o carbones

acidos, denominados L (pHpzc < 7).

Los carbones acidos se caracterizan por presentar elevadas concentraciones de
grupos oxigenados superficiales y, aunque no se ha precisado con exactitud la
naturaleza de todas las estructuras de estos grupos quimicos superficiales, las
principales especies presentes son acidos carboxilicos, fenoles, lactonas, quinonas,
anhidridos carboxilicos y peroxidos ciclicos [110-112]. Entre todos ellos, los
responsables del caracter acido del carbén activado son, principalmente, los grupos

carboxilicos (pKa = 3-6), lacténicos (pKa = 7-9) y fendlicos (pKa = 8-11) [112], debido a



54 Capitulo 1

la ionizaciéon de los mismos en medio acuoso, lo que va a dar lugar a una densidad de

carga negativa en la superficie del carbén activado.

Superficie
del carbén

=

A 4

ArNH,

Medio
basico

ArCOOH

ArCOOH

ArOH
T

Figura 1.6. lonizacion de los grupos superficiales del carbén activado en funcién del pH del
medio.

Al contrario que el caracter acido del carbén activado, las causas de la basicidad del
mismo no estan definitivamente aclaradas. Algunas hipétesis han propuesto
estructuras del tipo cromeno [113] o y-pirona [110,114] como las responsables de la
basicidad de los carbones; otros investigadores han justificado las propiedades
basicas del carbon activado debido a la presencia de electrones 1 deslocalizados en
su superficie [115] (Fig. I.7). Estos electrones podrian actuar como bases de Lewis en
disolucién acuosa formando complejos donador-aceptor con las moléculas de agua
[116-118].

El conocimiento de la naturaleza quimica superficial del carbén activado es de gran
importancia para comprender mejor el comportamiento del mismo como adsorbente,

catalizador o soporte de catalizadores.
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Figura 1.7. Representacion de algunos de los grupos quimicos superficiales presentes en un
carboén activado. e) electron o desapareado; *) electrén 1 localizado.

4.2.3. Uso del carbon activado como agente depurador de las aguas

El uso de carbdn activado es una de las tecnologias mas antiguas aplicadas en el
tratamiento de aguas. Su empleo como agente depurador comenzé en 1883, con el
uso de filtros de carbon activado en plantas a escala piloto en Estados Unidos para
eliminar el olor y sabor del agua destinada a consumo humano. Los resultados
obtenidos en estos estudios provocaron la implantacion, a comienzos de 1930, de
columnas de carbén activado en la mayoria de las plantas depuradoras
estadounidenses. Actualmente, la adsorcion sobre carbén activado esta reconocida
por la United States Environmental Protection Agency (USEPA) como una de las
mejores tecnologias disponibles para la eliminacion de compuestos organicos e

inorganicos de las aguas destinadas a consumo humano [119].

La utilizacion del carbén activado en el tratamiento de aguas superficiales se ha
extendido como el método de emergencia mas eficaz para eliminar contaminantes
organicos tras los ultimos episodios de contaminacion, como el caso del vertido en la
ria de Arousa en Caldas (Galicia), en Septiembre de 2006, producida por el incendio
de un almacén de productos quimicos de la empresa alemana Brenntag, o bien, el
caso del pantano de Iznajar (Cérdoba), en Julio de 2005, por contaminacion difusa de

plaguicidas en embalses (terbutilamina, simazina, etc.), o el vertido en el rio Lagares y
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en la playa de Samil (Vigo), producido por un incendio en una nave industrial de

productos quimicos en Septiembre de 2008.

4.2.4. Adsorcion de compuestos aromaticos sobre carbon activado en fase

acuosa

El uso del carbdn activado es una alternativa muy interesante para la depuracién de
aguas residuales y aguas destinadas al consumo humano. La adsorcion de
compuestos aromaticos en disolucion acuosa por carbones activados ha sido
ampliamente estudiada [120-134]; sin embargo, para mejorar su eficiencia en el
proceso de eliminacién de estos contaminantes, es necesario conocer el mecanismo
responsable del mismo. Existe una cierta controversia con relacion al mecanismo que

gobierna este proceso, asi, se han propuesto diferentes mecanismos como son:

e La existencia de interacciones dispersivas entre los electrones 1 del anillo
aromatico del adsorbato y los electrones 1 de los planos grafénicos de la

superficie del carb6n activado [120,132].

e Formacibn de un complejo donador-aceptor que involucra a los grupos
superficiales tipo carbonilo, los cuales actian como donantes, y el anillo aromatico

del compuesto organico que actia como aceptor [121,126].

o Establecimiento de interacciones electrostaticas/dispersivas y formacion de

enlaces por puente de hidrogeno [134].

Al existir cierta incertidumbre acerca de la contribucion de las diferentes interacciones
implicadas en estos procesos de adsorcidn, no es posible establecer un mecanismo
general, siendo necesario un estudio exhaustivo para cada sistema en particular. No
obstante, y tras una exhaustiva revision bibliografica acerca de la adsorciéon de estos

compuestos aromaticos, se llega a las siguientes conclusiones [119]:

e Este proceso sigue un modelo complejo con interacciones electrostaticas y

dispersivas adsorbente-adsorbato.
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e El rendimiento del proceso viene determinado por la solubilidad del adsorbato,
hidrofobicidad del adsorbato y del adsorbente y, por ultimo, por la fortaleza de las

interacciones Tr-1r.

¢ La fortaleza de estas interacciones -1 se pueden modificar por los sustituyentes

de los anillos aromaticos del adsorbato o del carbén activado.

¢ El pH del medio desempefia un papel muy importante en el proceso de adsorcién.

4.2.5. Adsorcion de farmacos sobre carbén activado en fase acuosa

Como ya se ha comentado en los apartados anteriores, el carbén activado, tanto
granular (GAC) como en polvo (PAC), se ha empleado comunmente en la adsorciéon
de microcontaminantes organicos en disolucion [119,120,129,131,135]. Recientemente
se ha comenzado a estudiar las posibilidades que presenta el carbén activado para
adsorber contaminantes procedentes de farmacos. La principal ventaja del uso del
carbén activado en la eliminacién de farmacos es que no presenta el problema de la
generacion de productos que puedan resultar toxicos o farmacolégicamente activos.
De acuerdo con los datos de bibliografia, en general, los carbones activados presentan
una elevada capacidad para adsorber farmacos [136-143]. Algunos detalles de estos

procesos de adsorcién se muestran en la Tabla I.3.

En un estudio realizado sobre la adsorcién de siete tetraciclinas en medio acuoso
sobre columnas de carbdn activado [136] se detectaron eficiencias muy altas, del
orden del 90%, en su eliminacion. El rendimiento depende del tipo de tetraciclina y de
las caracteristicas del agua tratada, sobre todo de la cantidad de materia organica

natural presente en la misma.

Snyder y col. [140] evaluaron los mecanismos implicados en la adsorcién de varios
farmacos y hormonas sobre GAC y PAC y obtuvieron porcentajes de eliminacion en
torno al 90% para la mayoria de los farmacos estudiados. Los mejores rendimientos se
obtuvieron para el acetaminofeno (73-84%), carbamazepina (74-86%), triclosan (90-
96%), fluoxetina (91%), entre otros; en cambio, no se alcanzaron porcentajes por
encima del 50% para otros farmacos como el naproxeno, diclofenaco, gemfibrozil,

sulfametoxazol e ibuprofeno. Asimismo, observaron que la eficacia del carbon activado
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se veia muy reducida en presencia de materia organica natural, la cual compite por los

sitios activos del carb6n bloqueando su porosidad.

En el caso de los tratamientos parciales o acoplados, por ejemplo oxidacion-adsorcion,
la adsorcién sobre carbdn activado desempefia una funcién importante, ya que,
después de un tratamiento de oxidacion especifico para la eliminacién de farmacos
persistentes, los productos intermedios pueden ser adsorbidos sobre carbén activado,

disminuyendo la toxicidad y la actividad farmacoldgica de los mismos.

Los tratamientos preliminares para la eliminacion o transformacion de farmacos se
basan, principalmente, en procesos de adsorcion y oxidacion. Los microcontaminantes
persistentes a los procesos convencionales ya comentados pueden ser eliminados
mediante filtracion con membranas (nanofiltracion y osmosis inversa) o adsorcion
sobre carbon activado. Sin embargo, la capacidad de retencion de ambos métodos
puede verse reducida por el bloqueo de la materia organica natural presente en las
aguas [144-148].
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4.3. Tecnologias basadas en los procesos avanzados de oxidacion para la

eliminacion de farmacos

Como se ha comentado en apartados anteriores, las aguas contaminadas,
generalmente, pueden ser tratadas de forma eficaz mediante plantas de tratamiento
biolégico, empleo de adsorbentes o tratamientos quimicos convencionales (cloracion,
ozonizacién u oxidacion con permanganato); sin embargo, en ocasiones, estos
procedimientos no son capaces de degradar los contaminantes presentes hasta los
niveles requeridos por la ley o el posterior uso del efluente. En los ultimos afios, se
vienen estudiando nuevas tecnologias, conocidas como procesos avanzados de
oxidacion PAO, que han demostrado ser muy eficientes en la oxidacién de un elevado

numero de compuestos organicos e inorganicos. La base de todos estos procesos es

la generacion de radicales libres (HO-, O, HO;'), siendo el principal responsable el
radical hidroxilo, HO-. Estos radicales libres son especies altamente reactivas, capaces
de atacar con éxito a la mayor parte de las moléculas organicas, con constantes de
velocidad de reaccién muy elevadas que oscilan entre 10°-10° M™'s™. Asi pues, los
PAO se definen como: “aquellos procesos de oxidacion que implican la generacion de
radicales hidroxilo en cantidad suficiente para interaccionar con los contaminantes del
medio”. El elevado numero de sistemas que pueden generar estos radicales (Tabla 1.4)

hace que estos procesos avanzados de oxidacion sean muy versatiles [149-154].

Tabla 1.4. Tecnologias basadas en procesos avanzados de oxidacion
usadas para el tratamiento de aguas.

Procesos no fotoquimicos Procesos fotoquimicos

e Oxidacién en agua sub/supercritica o UV de vacio (UVV)

« Reactivo Fenton (Fe?'/H,0,) e UV/H,0,
e Oxidacion electroquimica e Foto-Fenton (UV/Fe?'/H,0,)
¢ Radidlisis e UV/O;

¢ Plasma no térmico

Fotocatalisis heterogénea

¢ Ultrasonidos

¢ Ozonizacion:
- en medio alcalino (O5/OH’)

- en presencia de peroxido de
hidrégeno (0;3/H,0,)

- catalitica
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De las tecnologias expuestas en la Tabla |.4, en el desarrollo de la presente Tesis
Doctoral se han analizado las posibilidades que presentan para eliminar y degradar
nitroimidazoles los siguientes PAO: ozonizaciébn en medio alcalino, ozonizacién en
presencia de peroxido de hidrégeno, ozonizacién catalitica, UV/peroxido de hidrégeno
y radidlisis. A continuacion se describen los fundamentos de estas tecnologias,
haciendo una mencién especial a su aplicacion para eliminar derivados de los

farmacos de las aguas.

4.3.1. Procesos avanzados de oxidacion basados en el ozono

4.3.1.1. Ozonizaciéon en medio alcalino (O;/OH’)

El ozono es el alétropo triatobmico del oxigeno; es un gas inestable de color azulado,
cuyo caracteristico olor picante permitié su descubrimiento. Se trata de una especie de
gran poder oxidante (E° = +2.08 V), bastante inestable y muy téxica. Ese gran poder
oxidante es la razon por la que es cada vez mas utilizado como desinfectante en las

plantas de tratamiento de agua [155].

El ozono comenzo6 a ser utilizado como agente bactericida en la depuracion de aguas
destinadas a consumo humano a principios del siglo XX en Niza (Francia). Hoy en dia,
debido a la gran cantidad de recursos invertidos en el estudio del ozono como agente
depurador, son ampliamente conocidas otras ventajas del uso del mismo en las
plantas de tratamiento [155], como son: i) la eliminacién de los compuestos que
provocan el deterioro de las propiedades organolépticas del agua, ii) la oxidaciéon de
contaminantes inorganicos, iii) la eliminacion de algas, bacterias y virus, iv) la
degradacibn de microcontaminantes organicos, v) no genera compuestos
organoclorados y vi) provoca un aumento del rendimiento de los procesos de

adsorcion y coagulacion.

La molécula de ozono es algo mas soluble en agua que el oxigeno, pero se
descompone con relativa facilidad. Su vida media, a pH=7 y a 20 °C, es del orden de
20-30 minutos, dato que habra que tener en cuenta para su uso como agente
desinfectante. Esta inestabilidad se incrementa considerablemente en medio basico,
ya que, en estas condiciones experimentales, se favorece la generacién de especies

radicalarias, las cuales son muy oxidantes [156,157].
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La descomposicion del ozono en medio acuoso (Fig. |.8) produce oxigeno y una gran
variedad de especies idnicas y radicalarias que, a su vez, pueden oxidar a los
compuestos quimicos en disolucion. Una de las especies radicalarias que se genera
es el radical hidroxilo (HO-), una especie de gran poder oxidante, incluso mayor que el
ozono (E° = +2.85 V) y con una gran capacidad de reaccion, ya que la velocidad de los
procesos radicalarios es muy rapida aunque son poco selectivos. Por lo tanto, las dos
vias de reaccién del ozono con los contaminantes son: i) mediante reaccion directa del
sustrato con el ozono molecular, la cual es selectiva pero lenta o nula con algunas
especies y ii) mediante descomposicion y generacion de radicales hidroxilos HO-, que
atacan al sustrato de forma rapida pero no selectiva [158]. Esta descomposicion del

ozono se encuentra favorecida en medio basico.

Inicio { O3 + OH — 02" +HOy» (1)
O; + H,O —» 2HOy (1.2)
HO,- —  » H'+O0,- (13)
O, + 03 —  » 0,+0;~ (1.4)
05~ + H* ——— HO-+0, (1.5)
Propagaciéon
O5™ — O0"+0O; (1.6)
HO- —— O-+H (1.7)
HO- + 05 — > HO»+0, (1.8)
HO, + HO —— H0,+ 0, (19)
Terminacion HO, + O, ——» HO, +0, (1.10)
1)

—
—_

O3+ 0, +H,O —» 2HO + 20,

Figura 1.8. Mecanismo de descomposicion del ozono en medio acuoso.

4.3.1.2. Ozonizacidn en presencia de peroxido de hidrégeno (O;/H,05)

La combinacién de ozono y peroxido de hidrogeno se usa esencialmente en la
oxidacion de aquellos contaminantes que conllevan un gran consumo de ozono. El
peroxido de hidrogeno es un acido débil (pKa = 11.6), un poderoso oxidante y un

compuesto inestable que dismuta con facilidad [159] (Reacciones 1.12-14).
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H,O + H,0, —— HO, + H;0" (1.12)
H0, + 26"+ 2H —» 2 H,0 (1.13)
H,O, + HO, ———» H,0 +O, + HO (1.14)

El mecanismo por el cual el H,O, favorece la generacion de radicales libres en los
procesos de ozonizacién fue determinado por Forni y col. [157]. Estos investigadores
demostraron que la base conjugada del peroxido de hidrégeno (anién hidroperoxido)
inicia el proceso de descomposicién del ozono en fase acuosa mediante una reaccion

de transferencia electrénica (Fig. 1.9).

0,

{ HO3
+ H* - _+H

0,* —= == Hoy Ho2 =

\m_%

Figura 1.9. Mecanismo de oxidaciéon de un compuesto organico (RH) mediante O3 y H,0,.

Recientemente, son muchos los investigadores que estan interesados en conocer el
comportamiento de los sistemas O3, O3/OH", y O3/H,0O; en la eliminacién de farmacos
de las aguas, fruto de ello son las publicaciones que se pueden encontrar en
bibliografia relacionadas con este campo; las mas representativas se encuentran
recogidas en la Tabla 1.5, donde se muestra un resumen de las condiciones

experimentales y de los resultados obtenidos por diversos investigadores.
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72 Capitulo 1

Una de las revisiones mas importantes sobre el uso de PAO en la eliminacion de
farmacos es la llevada a cabo por lkehata y colaboradores [175]; en ella han realizado
una amplia recopilacion de los parametros cinéticos de estos procesos en la
degradacion de farmacos en las aguas. Los estudios realizados sobre la oxidacion del
acido clofibrico, ibuprofeno y diclofenaco, mediante los sistemas de O; y Os/H,0,,
muestran un gran rendimiento en la eliminacién de los tres farmacos, con un grado de
mineralizacion del 98%, cuando se aplica el sistema O3/H,O, con 5 mg/L de O3y 1.8
mg/L de H,O, [167]. La ozonizacion simple, con un 32% de mineralizacién, no resultd

del todo efectiva en la degradacién de diclofenaco.

4.3.1.3. Ozonizacion catalitica

Las investigaciones sobre nuevas alternativas a los procesos avanzados de oxidacion
tradicionales se han incrementado significativamente en las ultimas décadas con la
ozonizacion catalizada. Estos nuevos tratamientos se basan en la adiciébn de
determinados reactivos al sistema, generalmente metales, que aumentan la efectividad
del ozono como agente oxidante. Estas sustancias, denominadas catalizadores,
participan en el mecanismo de reaccion pero no son consumidas en el proceso. Segun
el estado fisico en el que se encuentre la especie que actia como catalizador, se
pueden distinguir dos tipos: catalisis homogénea (catalizador disuelto en fase acuosa)

y catalisis heterogénea (catalizador sélido o soportado) [176].

En general, la actividad catalitica de los catalizadores se basa, principalmente, en la
generacion de especies radicalarias como el radical hidroxilo. Por ello, la eficiencia de
la catélisis en la descomposicion del ozono vendra influenciada, en gran medida, tanto
por las caracteristicas de la disolucion (pH, temperatura, fuerza ionica, etc.) como por
las propiedades quimicas y texturales del catalizador [177]. De entre la gran cantidad
de materiales que se han empleado como catalizadores heterogéneos, cabe destacar

el carboén activado [176].

El uso combinado de ozono y carbon activado, en un mismo proceso, se presenta
como una opcién atractiva para destruir compuestos organicos toxicos. Hasta hace
poco tiempo, se pensaba que la mayor ventaja de adicionar carbon activado al sistema
se debia a la alta capacidad de adsorcién del mismo [178]; sin embargo, estudios
realizados por Jans y Hoigné [179] han mostrado que tanto el negro de carb6n como el

carbon activado catalizan la descomposicion del ozono en fase acuosa. Estos autores
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han indicado que ambos tipos de carbon inician la reaccion en cadena tipo radicalaria

del ozono acelerando la transformacion del ozono en radicales hidroxilo libres.

Los resultados presentados por Zaror [178] ya mostraban que la estabilidad del ozono
en disolucion acuosa se reduce drasticamente debido a la presencia de carbdn
activado. Rivera-Utrilla y col. [180-182] demostraron que la descomposicion del ozono
se encuentra favorecida en presencia de carbones activados de naturaleza basica.
Asi, los carbones activados con mayores caracteristicas basicas, que cuentan con una
mayor densidad de electrones 1 en sus planos grafénicos, podran actuar como bases
de Lewis produciendo la generacion de iones hidréxido (Reaccion 1.14), especie que a

su vez esta implicada en la descomposicion del ozono (Reaccién 1.1).

Cm+2H,0 — » -Cr—-H;0" + HO' (1.14)

Rivera-Utrilla y col. [183-187] profundizaron en el estudio de los sistemas
ozono/carbén activado y demostraron que la quimica superficial del carb6n activado,
junto con sus caracteristicas texturales, desempefia un papel muy importante en su
comportamiento como iniciador/promotor del proceso de descomposicion del ozono en
radicales hidroxilo. Asi, estos autores comprobaron que el sistema de electrones 1
deslocalizados presentes en los planos grafénicos del carbon activado y los grupos
basicos oxigenados (tipo pirona y cromeno) son los responsables de este
comportamiento puesto que ambos estan implicados en la generacion de HO™ y H,0,
(Reacciones 1.15 y 1.16), que, como es sabido, favorecen la descomposicion del O; en

radicales HO-.

05 + H,0 + 2¢° —  +  0,+2HO (1.15)
H
o o
R 02/03 @ R
—_—
& H*/H,0 = + H,0, (1.16)

Actualmente, existen diferentes grupos de investigacion estudiando las posibilidades
que presenta el sistema ozono/carbéon activado en la eliminacion de contaminantes
organicos de las aguas; en la Tabla 1.6 se resumen los resultados de algunos de los

trabajos mas importantes relacionados con este sistema. Sin embargo, son escasos
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los estudios relacionados con el uso de este sistema para eliminar farmacos; de hecho
los primeros resultados publicados en este campo fueron los correspondientes al
Capitulo 4 de esta Memoria [188]. Recientemente, Beltran y col. [189] han aplicado
este sistema para eliminar Diclofenaco de las aguas, comprobando que la ozonizacién
simple no es capaz de eliminar los compuestos formados durante los primeros minutos
de la ozonizacion, ya que la mayoria de ellos son refractarios al ozono (40% de TOC
eliminado en 120 min). Sin embargo, han comprobado que la ozonizacién en
presencia de carbon activado mejora claramente la mineralizaciéon del Diclofenaco
(alrededor del 95% de TOC eliminado en 120 min). Ademas, han observado que la
toxicidad del sistema desaparece completamente cuando se ozoniza en presencia de

carbén activado.
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Tabla 1.6. Publicaciones mas relevantes sobre el sistema Oj/carbén activado en la

eliminacion de diferentes compuestos organicos.

Iniciador/ Contaminantes Condiciones Observaciones Ref.
promotor experimentales
GAC Fenoles Semicontinuo; pH 2; Menor gonsumo de Oz con CA; el CA mejo.r:a la [178]
15-35°C selectividad, pero no la constante de reaccién
CA, negrode  p-Clorobenzoato, Discontinuo; 20 mg/L  Proceso via radicalaria; Efecto de inhibidores y [179]
carbén acetato, metanol  catalizador promotores de la descomposicion de ozono
Carbdn Agua residual de Semlcontln.uo; flujo Estudio cinético y de la estabilidad y actividad [190]
activado textiles 60-360 L/h; columna del catalizador; eliminacion de color
de 200 g de CA
Lecho fijo; pH 2, 8; . - . .
o . Reaccion catalitica sélido-gas; incrementa el %
GAC 1,2-dihidroxib: °C: fluj in; 191
-2-dihidroxibenceno 25°C; flujo 5 L/min; 4 de grupos oxigenados tras ozonizar el CA (191
g/L de catalizador
GAC Acido .1 ,3,6[3—- Discontinuo: pH 2.3 M’ayor actividad Immadora/promotorg de F:A [180]
naftalentrisulfénico basicos y/o con metales en su materia mineral
Semicontinuo;
- - - Estudio de la capacidad de adsorcion y
Acidos (mono,di,tri) pH 2-12; flujo 76 mg ., P -
GAl dif del rficial del CA 187
c naftalensulfonicos Os/min; 0.52 g/l de oo cacion de fa quimica superticial ce (187]
ozonizado
CA
GAC Acidos (mono,di,tri) Semicontinuo; pH 2;  Reduce la genotoxicidad de los productos de [192]
naftalensulfénicos flujo 76 mg Os/min ozonizacién si se afiade CA
A Acido 1,3,6- Discontinuo; pH 2.3; Ide.nt.lﬁcaqc?nl de mt/ermedlos; red:xcéionlde la 8]
naftalentrisulfonico 2 giL de GAC acthlldad iniciadora/promotora de a
ozonizarse
Se determinan constantes de velocidad de
Carbon Acido piravico Semicontinuo; pH 7.5; reaccion catalitica y no catalitica; la (193]
activado 20°C; 2.5g/L CA transferencia de masa de Oj; es paso limitante
a altas dosis de CA
Semicontinuo; pH 7;  Uso de CA permite casi la completa
GAC, pellets Acido succinico 5 15, 25°C; flujo 20-  mineralizacion; reaccion en 2 vias: agua y [194]
60 L/h; 10-20 g/L CA superficie del CA
. Discontinuo; pH 7; Efecto de variables operacionales (tamafio y
GAC v PAC Dodecilbencen- 259C: 210° M: / ) c . o . [195]
y sulfonato sédico 5°C; 2:10°M; 0.1 g/L dosis de CA, dosis de Os, etc.); 'Areduce el
de CA efecto de los atrapadores de radicales
Com’pl-Jestos Discontinuo; pH 7, 9;  Eliminacion de TOC y microcontaminantes;
GAC . 0rganicos € H5oc: 2.10M Oy; rendimiento similar de O3/GAC y O5/H,0; en la [186]
inorganicos en agua 0.5g/L CA generacion de radicales HO-
natural de lago
Aerogeles de Acid Discontinuo; pH 7: Meltales Tusceptlblgs’ dz oxu::arsT coljc?.z
carbén con _ 25°C; 210°°M Og; 2.5 "eloran fa generacion ge radicales U [196]
24 2+ -4+ paraclorobenzoico muestras activadas (mas basicas) son mas
Mn*", Co™"y Ti 10 mg/L aerogel L
eficientes
Semicontinuo; pH 2,7, Propone mecanismo y determina constantes
GAC Benzotiazol 11; 15°C; flujo 54 L/h; cinéticas; elevada contribucion radicalaria en la [197]
1g/L CA eliminacion del contaminante
Fibra de Semicontinuo; 25°C: Actividad catal|t|f:’a rTota.bIe en la eliminacion de
. . ) fenol; regeneracion in-situ de ACF durante la
carbon Fenol flujo 1.5 L/min; 4 g/L e - : [198]
. ozonizacién, aunque modifica sus propiedades
activado FCA -
quimicas y texturales
Semicontinuo;pH 2.5, Identificacién de subproductos de reaccion;
GAC Polifenoles 5; 25°C; flujo 30 L/h;  mejora la eliminacion de TOC; generacion de  [199]
10 g/L CA H0,
CA (0.1-0.3 | . e Semicontinuo; pH 3,  Efecto del pH, presencia de atrapadores de
. Acido oxalico, acido ) A . .
mm), oxidado oxX&mico 7; 25°C; flujo 0.15 radicales y quimica superficial; propone [200]
con HNO; L/min; 0.5 g/L CA mecanismo; mejor resultado con CA basicos
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4.3.2. Procesos avanzados de oxidacion basados en la radiacién UV

La excelente capacidad de los radicales hidroxilo para oxidar compuestos organicos
ha hecho que se invierta un gran esfuerzo por parte de los investigadores para
explorar su generacion fotoquimica. En la naturaleza es comun encontrar compuestos
que pueden descomponerse mediante reacciones fotoquimicas por aplicacion de luz
solar. Esta degradacién depende de la longitud de onda de la radiacion (A), de la
capacidad de absorcién molar del compuesto (¢) y de su rendimiento cuantico ()

[201]. Estos parametros estan relacionados por la siguiente ecuacion:

K
®y=- A
N 2303E, €, (1)

ky: Constante cinética de degradacion a una determinada A (s™)
E\: Energia emitida por la fuente (Einstein-s'1m'2)
€): Coeficiente de absorciéon del compuesto a la A considerada (mz-mol'1)

®,: Rendimiento cuantico a la A considerada (moI-Einstein'1)

La radiacién mas utilizada para la fotdlisis es aquella con una A comprendida entre
200-400 nm; ésta pertenece a la region del espectro ultravioleta. La estructura de la
molécula determinara si ésta es capaz de absorber un tipo de radiaciéon e incrementar
su energia de forma que alcance un estado excitado, pudiendo llegar a la ruptura de

enlaces y, por lo tanto, a su degradacion.

En el caso de que los compuestos no lleguen a ser degradados por fotolisis directa,
sigue existiendo la posibilidad de lograrlo, mediante via indirecta, por generacion de
radicales. El uso de estas tecnologias para un proceso avanzado de oxidacion tiene

multiples ventajas frente a las no fotoquimicas:

e En ocasiones, algunos de los contaminantes sufren fotdlisis directa.
* No es necesario afiadir reactivos quimicos.
e Reduce la cantidad requerida de ciertos oxidantes en sistemas combinados.

e Se ven afectados en menor medida por cambios drasticos de pH.

En el sistema UV/H,0,, la ruptura de la molécula de H,O, mediante el uso de fotones
tiene un gran rendimiento cuantico (®po. = 0.98), por lo que produce, practicamente,

dos radicales HO- por cada molécula de H,O, [202]. Un inconveniente a tener en
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cuenta es el bajo coeficiente de absorcion molar del H,O,, lo que hace necesario
establecer condiciones de flujo turbulento para evitar que zonas de la disolucion
queden sin tratar. El proceso fotoquimico es mas eficiente en medio alcalino, ya que el

anion hidroperédxido (HO;) presenta una absortividad mayor que el H,O, [202].

El bajo coeficiente de absorcion molar del H,O, podria compensarse aumentando la
cantidad del reactivo, sin embargo, los radicales HO- generados también pueden
reaccionar con el H,O,, sobre todo si éste se encuentra en altas concentraciones
(Reacciones 1.17-20). Por lo tanto, un exceso de H,O, inhibe el proceso de

degradacion de contaminantes en disolucion.

HO- + H,0, —» HO.: + H,0 (1.17)
HO, + H, O, ——» HO- + H,0 + O, (1.18)
2 HO, . H,0, + O, (1.19)
HO, + HO- - H,O + O, (1.20)

Una modificacion que presenta grandes posibilidades es la combinacién del reactivo
Fenton [203] con radiacion UV [204-206]. Este sistema, conocido como Foto-Fenton,
potencia la eficacia del proceso debido a que se produce la reduccion del Fe*,
generado en el proceso de formacion del radical HO-, pudiendo intervenir nuevamente

en la generacioén del radical.

Aunque el potencial de la radiacion ultravioleta para la degradacion de compuestos
organicos es muy elevado, su combinaciéon con el ozono es una opcion muy atractiva
con objeto de mejorar, aun mas, la eficacia depurativa del tratamiento de las aguas. El
proceso de ozonizacion acoplado con radiacion ultravioleta es una de las técnicas de
oxidacion quimica mas efectivas para el tratamiento de aguas contaminadas, ya que
es capaz de oxidar sustancias organicas a temperatura ambiente, con la consiguiente
generacion de productos inocuos para el ambiente. Al igual que el sistema O3/H,0,, al
someter el O3 a radiacion UV se provoca la generacion de radicales hidroxilo en

disolucién [207]. Las reacciones implicadas en este proceso son las siguientes [208].

O3 + hv (A<310 nm) —— 0O, ('Ay)+ O ('D) (1.21)
0 ('D) + HLO —— 2HO:- (1.22)
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Prengle y col. [209] fueron los primeros investigadores en comprobar la aplicacion del
sistema basado en el uso de O3/UV con fines depurativos. Posteriormente, Peyton y
col. [210,211] analizaron la efectividad del sistema O3/UV para la eliminacion de
microcontaminantes estudiando el mecanismo por el que transcurre este proceso
[212]. Ademas, comprobaron que, para aquellos compuestos en los que la absorcion
de luz UV no produce su degradacion, el comportamiento frente al proceso Os/UV es

muy similar al del sistema O3/H,0, [202].

El sistema O;/UV ha sido aplicado, especialmente, en la oxidacion de derivados
aromaticos [213-215], pero, posteriormente, también ha sido estudiado para la
eliminacion de farmacos [216,217], pesticidas [218] y otros compuestos organicos

[219,220], mostrando una gran efectividad.

Una alternativa para generar radicales libres es llevar a cabo la fotdlisis sobre la
superficie de un semiconductor; ésta es la base de la fotocatalisis heterogénea, que
consiste en la absorcién, directa o indirecta, de energia radiante, visible o ultravioleta,
por un sélido que, en su forma excitada, actia como catalizador para producir
reacciones de degradacion de los compuestos situados en la interfase [221]. Existen
bastantes materiales semiconductores con las caracteristicas apropiadas para ser
empleados como fotocatalizadores; sin embargo, los mas adecuados son aquellos
que, ademas de ser estables y econédmicamente asequibles, requieren una radiacion
no demasiado energética, interesando, especialmente, aquellos que son activos con la
radiacion del espectro visible. En bibliografia se pueden encontrar estudios de
diferentes fotocatalizadores como TiO,, ZnO, SnO,, 6xidos de Fe, WO;, ZrO,, CeO,,
ZnS y CdS; con todos ellos se han obtenido buenos resultados en la eliminacion de

numerosos contaminantes [222-224].

Con relacion al uso de los PAOs fotoquimicos para la eliminacion de farmacos de las
aguas, la mayoria de los farmacos son foto-activos, es decir, absorben radiacion
luminosa. Diversos estudios han demostrado que muchos de los compuestos
farmacologicamente activos son susceptibles de sufrir procesos de fotodegradacion;
esto se debe a que, en general, estos compuestos farmacéuticos contienen anillos
aromaticos, heteroatomos y otros grupos funcionales en sus estructuras que los hacen
susceptibles de absorber la radiacion solar o de reaccionar con especies
fotosensibilizadoras capaces de inducir la fotodegradacién de los mismos en aguas
naturales [225,226].
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Mientras que la efectividad de la fotooxidacion directa esta gobernada por el espectro
de absorcion de los contaminantes y el rendimiento cuéntico del proceso, el
mecanismo dominante al adicionar H,O, durante la fotooxidacion viene determinado
por la alta reactividad de los radicales hidroxilo, requiriendo, en este caso, dosis

menores de radiacion UV comparado con la fotooxidacion directa [227].

En la actualidad, la irradiacién con luz UV es un método bastante establecido para la
desinfeccion de aguas [228] y una tecnologia en crecimiento para la purificacion de
aguas residuales contaminadas con farmacos [229,230]. Asi, la fotdlisis y los procesos
fotoquimicos deberian ser considerados como importantes procesos de eliminacion de

compuestos farmacéuticos de las aguas [225,226].

En el caso particular del ibuprofeno, uno de los anti-inflamatorios que con mayor
frecuencia se encuentra en las aguas, no absorbe eficientemente la luz solar, por lo
que puede desestimarse, a priori, el uso de la fotooxidacion directa [231,232]. En
cambio, el naproxeno, otro anti-inflamatorio comun, es susceptible de fotodegradarse
[226]; sin embargo, existen varios estudios que identifican algunos de los productos de
la fotooxidacién del naproxeno [232-236] y, desafortunadamente, revelan que estos
productos presentan mayor toxicidad que el farmaco del que provienen [237]. Del
mismo modo, en la fotodegradacion del Triclosan y Triclocarban se producen
clorodioxinas y cloroanilinas, respectivamente, y ambos subproductos son muy toxicos

y persistentes en las aguas [238].

El diclofenaco se descompone rapidamente por fotooxidacion directa, indicando que
esta via es uno de los mecanismos principales de su degradacion [234,239-241]. Sin
embargo, los estudios realizados sobre la oxidacion del diclofenaco mediante el
sistema UV/H,O, muestran como resultado la degradacion del farmaco con un 39% de
mineralizacion a los 90 minutos de tratamiento [242]. Asimismo, la degradacion del
diclofenaco mediante el sistema Foto-Fenton indica la completa oxidacion del farmaco
original a los 60 minutos y su mineralizacion total a los 100 minutos de irradiacion solar
[243,244].

Los estudios llevados a cabo sobre la fotodegradacion del acido clofibrico muestran
que la presencia de nitratos y acidos humicos en las aguas incrementa la velocidad de
degradacién del farmaco, lo que es debido a la generacion de radicales [239]. Por otro

lado, la presencia del TiO, en los tratamientos fotocataliticos facilita la degradacion del
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acido clofibrico en una gran cantidad de subproductos aromaticos y alifaticos
[245,246].

El comportamiento fotoquimico de la carbamazepina ha sido estudiado por diversos
grupos de investigacion [162,239,242,245-247]; éstos han encontrado que el mayor
subproducto de su degradacion es una epoxicarbamazepina, junto con otros
compuestos que estan todavia por identificar. Ademas, la fotdlisis directa de la
carbamazepina en agua ultrapura da lugar a una gran cantidad de intermedios durante
la fotodegradacion, siendo la acridina uno de los subproductos que presenta mayor
caracter mutagénico y carcinogénico [248]. Se ha investigado, también, la fotocatalisis
con TiO; (A < 413 nm) de este farmaco, estudiando su comportamiento en presencia
de materia organica natural, asi como la influencia en la velocidad de degradacién

cuando se encuentra en presencia de una mezcla de farmacos [246].

Las sulfonamidas son antibiéticos ampliamente utilizados en las piscifactorias, en
distintas aplicaciones veterinarias y en el tratamiento de las infecciones respiratorias y
urinarias de seres humanos. En la fotooxidacion del sulfametoxazol se ha conseguido
caracterizar cinco de los subproductos [249], y se ha comprobado que la presencia de
1 mM de H,O; en agua pura potencia significativamente la velocidad de degradacion,

lo que sugiere la generacion de radicales HO- en el medio [247].

Los estudios sobre la degradacion de los antibidticos derivados de la familia de las
fluoroquinolonas han demostrado que la mayoria de estos farmacos son foto-activos
[250-252] y dan lugar a compuestos formados por anillos de piperazina como
productos de la fotolisis [247,252].

Andreozzi y colaboradores [163] comprobaron que, en general, no se alcanza la
completa mineralizacion de una serie de compuestos farmacéuticos (carbamazepina,
acido clofibrico, diclofenaco, sulfametoxazol, ofloxacin y propanolol) con las dosis
usuales de ozono en las plantas de tratamientos de aguas, dando lugar a la formacion
de subproductos de oxidacion que, en algunos casos, incrementan la toxicidad del
sistema. Estos autores redujeron la toxicidad, al cabo de un minuto de tratamiento, de
aguas sintéticas contaminadas con estos farmacos mediante el uso del sistema
H,O,/UV.
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Estudios recientes [253] han demostrado que la fotogeneracion de especies altamente
reactivas, como son los radicales HO-, limitan la persistencia en el medio acuoso de
algunos de los subproductos generados en la fotolisis directa de estos
microcontaminantes emergentes. Asi, en la degradaciéon de un gran numero de
contaminantes por estos radicales oxidantes, las constantes especificas de velocidad
son del orden de 107-10" M™'s™ [253]. De ahi, el gran interés que estan despertando
en la comunidad cientifica todos los procesos basados en la generacion de radicales
HO- para la eliminacion de farmacos de las aguas. En la Tabla I.7 se recogen algunas
caracteristicas de las publicaciones mas representativas relacionadas con el uso de

PAOs basados en la radiacion UV para la eliminacién de farmacos de las aguas.
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4.3. Procesos avanzados de oxidacion basados en la radiacion gamma

La radiolisis se basa en la generacion de radicales, electrones altamente reactivos,
iones y moléculas neutras, por exposicion de las aguas a radiaciones
electromagnéticas de alta energia [256-258]. Para ello, se suelen utilizar rayos X o
radiacion gamma emitidas por fuentes radiactivas de 80Co (t12 = 5271 afos, E,= 1173
y 1’332 MeV) y "*Cs (ty» = 30’170 afios, E,= 0'661 MeV), o bien aceleradores lineales
de electrones.

Al irradiar el agua con radiaciones ionizantes, éstas van perdiendo paulatinamente su
energia a través de colisiones inelasticas con las moléculas de agua, produciéndose la
ionizacion o excitacion de estas moléculas. A través de un complejo mecanismo, se
forman radicales muy activos como son: e, H- y HO:, iones como H;O" y moléculas
estables como: O,, Hy, H,O,, (Fig. 1.10). Todas estas especies quimicas son productos
radioliticos primarios que van a ser los que, posteriormente, originen modificaciones en
las moléculas de contaminante y den lugar a su degradacion. Por lo tanto, el proceso
de degradacién o mineralizacion de los microcontaminantes presentes en el agua

costa de las siguientes etapas:
o Formacién de radicales libres activos (sucede en tiempos del orden de 107%s).
o Difusion de los radicales (tiempo del orden de 103 s).

o Reacciones inducidas entre los productos radioliticos primarios y las moléculas

de contaminante.

Los procesos quimicos involucrados en la radidlisis del agua por radiaciones
ionizantes han sido estudiados y documentados con el fin de que este tratamiento
pueda ser utilizado eficazmente en el tratamiento de aguas [259]. La radidlisis del agua
también ha sido ampliamente estudiada para conocer los efectos bioldgicos
producidos por las radiaciones ionizantes sobre los seres vivos [260], ya que la
molécula de agua es la mas abundante en el cuerpo humano, del orden del 65% del
peso de un adulto, y, por lo tanto, la que presenta una mayor probabilidad de

interaccion con la citada radiacion gamma.
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Interaccion
RY
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Figura 1.10. Especies generadas en la radidlisis del agua pura a pH neutro.

Estos procesos, basados en radiaciones electromagnéticas de alta energia, resultan
mas econbémicos y eficientes a gran escala que otros procesos usados para

eliminacién de microcontaminantes persistentes de las aguas [261,262]. A diferencia
de las radiaciones UV, en las que parte de los fotones son absorbidos por el
contaminante, la radiacibn gamma presenta una gran probabilidad de que su energia
sea absorbida por las moléculas de agua, produciendo la radidlisis de la misma y

generando las especies mencionadas anteriormente (Fig. 1.10).

De las especies primarias originadas por la interaccién de la radiacibn gamma con las
moléculas de agua, ey, H- y HO-, las dos primeras actian como fuertes agentes
reductores y el radical hidroxilo, como oxidante fuerte. Por esta razén, algunos autores
se refieren a estos tratamientos como Procesos Avanzados de Oxidacion/Reduccién
(PAO/Rs) [263]. En la Tabla 1.8 se muestra una estimacién de la concentracioén de las
especies reactivas mas importantes que se generan durante la radiolisis del agua pura

en funcién de la dosis absorbida [264].

La gran eficiencia que presenta esta tecnologia en la eliminacion de
microcontaminantes persistentes en las aguas esta despertando una especial atencion

en la aplicacion de estos sistemas de tratamiento en la eliminacion de los compuestos
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farmacéuticos [175,263,265,266]. El desconocimiento de esta tecnologia, de sus
rendimientos y de las condiciones de seguridad con las que se debe trabajar, hace que
no esté totalmente difundida [150,263,265]. Hoy en dia existen algunas plantas de
tratamiento de aguas en varios paises que aplican este sistema, sin embargo, su

utilizacién no esta demasiado extendida.

Tabla 1.8. Concentraciébn de especies reactivas
generadas en agua pura en funcién de las dosis
habituales de irradiacion gamma.

Dosis Concentraciéon (mM)
absorbida

(kGy) eaq- H- HO H202
0.1 0.03 0.01 0.03 0.01
0.5 0.14 0.03 0.14 0.04
1.0 0.27 0.06 0.28 0.07
5.0 1.35 0.30 1.40 0.35

10.0 2.70 0.60 2.80 0.70

Existen muy pocas publicaciones relacionadas con el uso de la radiacibn gamma para
eliminar farmacos de las aguas. Varios estudios han revelado que antibiéticos como
los B-Lactamicos, que no son eliminados en los tratamientos de una EDAR
convencional, son destruidos cuando se usan estas nuevas tecnologias.
Concretamente, en un estudio realizado en 2008 [265], se irradiaron un grupo de
antibiéticos B-Lactamicos con un acelerador lineal de electrones y con una fuente
radiactiva de "*'Cs, concluyendo que la combinacion de especies oxidantes (HO-) y
reductoras (H-, e,q) lograron una eficiencia del 81, 92 y 95 % en la eliminacion de
penicilina V, penicilina G y amoxicilina, respectivamente. En la Tabla 1.9 se muestran
los detalles de esta publicacion y los resiumenes de los articulos mas relevantes
encontrados en la bibliografia sobre la eliminacidon de farmacos mediante radiacion

gamma.

En un amplio estudio realizado recientemente por Cooper y col. [263] sobre la
radiacion gamma y la aplicacion de los PAO/Rs, se analiz6 la eficiencia de estos
sistemas sobre los tres tipos de contaminantes que mas pueden llegar a preocupar en
una planta de tratamiento: i) los subproductos de la desinfeccion (THMs), ii) los
compuestos farmacéuticos, representativos de los contaminantes emergentes vy iii) el
atrapador de radicales natural mas comun, la materia organica natural. Los farmacos

seleccionados en este trabajo de investigacion fueron las sulfonamidas, una familia de
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antibiéticos que prevalecen en el medio acuatico en concentraciones de hasta 1.9 ug/L
[15,34,42,267]. Los valores de las constantes especificas de velocidad de reaccion
obtenidos para cuatro sulfonamidas fueron del orden de 8:10° M"'s™, para el radical
HO-, y en torno a 2:10"° M's™, para el electrén hidratado (e.q). La eficiencia del radical
HO- en la eliminacién de las cuatro sulfonamidas fue de hasta el 53 %; en cambio, el
porcentaje de eliminacion debido al e,q fue de hasta el 70 % en algunos de los casos.
Los resultados mostraron que la complementacién de ambos radicales en los PAO/Rs
puede suponer una gran ventaja frente a los sistemas que so6lo generan radicales HO-.
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5. OBJETIVOS DEL TRABAJO DESARROLLADO EN LA PRESENTE TESIS
DOCTORAL

“La conservacion del agua debe potenciarse intensificando
la investigacién cientifica, formando especialistas y
mediante una informacioén publica adecuada”

Articulo 9°. Carta Europea del Agua, 1968

El objetivo general de esta Tesis Doctoral es estudiar la eliminacion de antibibticos,
concretamente nitroimidazoles, del agua mediante procesos de adsorcién/bioadsorcion
en carbones activados y usando diferentes tecnologias basadas en la ozonizacion,
fotooxidacion y radidlisis de estos contaminantes. Los nitroimidazoles seleccionados
para este estudio son: Metronidazol, Dimetridazol, Tinidazol y Ronidazol. Asi, los

objetivos especificos que se pretenden alcanzar son:

1. Valorar la utilidad de los carbones activados como adsorbentes en la

eliminacioén de nitroimidazoles de las aguas.

En este objetivo se pretende analizar la viabilidad de los carbones activados, tanto
comerciales como preparados en nuestro laboratorio, como adsorbentes de
nitroimidazoles en aguas de diferente procedencia (ultrapuras, superficiales,
subterraneas y residuales urbanas). Para ello, los procesos de adsorcion se llevaran a
cabo tanto en régimen estatico como dinamico, determinando la capacidad de
adsorcion de los carbones. Los resultados obtenidos, en todos los casos, se
relacionaran con las caracteristicas texturales y grupos quimicos superficiales de los
carbones. En este apartado se estudiaran: la influencia de las variables operacionales,
cinética del proceso y mecanismos que controlan estos procesos, con el fin de
aumentar la efectividad de los mismos en la extraccion de estos contaminantes de las

aguas.

2. Estudiar los procesos de bioadsorcién de los nitroimidazoles mediante el uso

simultaneo de carbén activado y bacterias.

Con objeto de potenciar el rendimiento en los procesos de extraccién de los
contaminantes, se analizara la influencia de las bacterias en estos procesos. Se
estudiaran los procesos de bioadsorcion de los nitroimidazoles, asi como su posible

degradacion previa a la adsorcion de los mismos por el carbén activado.
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Las bacterias que se van a utilizar en este estudio son las que se encuentran en los
fangos activos procedentes del tratamiento secundario de una planta de depuracién de
aguas residuales. Al comparar los resultados obtenidos en la adsorcion de los
nitroimidazoles sobre el carbén activado en presencia de bacterias con los
correspondientes al proceso de eliminacion de contaminantes llevado a cabo en
ausencia de bacterias, se podra determinar el papel desempefiado por estas bacterias

en la depuracion del agua mediante estos sistemas.

3. Conocer la efectividad del ozono y de las tecnologias basadas en el uso

simultaneo de ozono y carbén activado en la eliminacién de nitroimidazoles.

Con este objetivo se pretende analizar la eficacia de los carbones activados como
catalizadores en los procesos de ozonizacidon para la eliminacion de estos
contaminantes de las aguas, tanto en régimen estatico como en continuo, estudiando:
la influencia de las variables operacionales, cinética de los procesos y su modelacion
matematica. En todos los casos, los resultados se compararan con los

correspondientes a la ozonizacién directa de los contaminantes.

4. Analizar los procesos de degradacion de los nitroimidazoles de las aguas por
fotooxidacion directa e indirecta.

La fotooxidacion de los contaminantes se estudiara usando radiacién UV y evaluando
la influencia de las variables operacionales, cinética de los procesos y la modelacion
matematica de los mismos. Ademas, se estudiard la influencia de diferentes
compuestos fotosensibilizadores presentes en el medio.

5. Estudiar la radidlisis de las aguas contaminadas con los nitroimidazoles
seleccionados usando radiacion gamma y analizando los procesos de

degradacién de estos contaminantes.

Con este objetivo se pretende conocer las posibilidades que presenta este novedoso
proceso avanzado de oxidacion/reduccion para eliminar nitroimidazoles de aguas de
diferente naturaleza. En este apartado se estudiaran: la cinética de descomposicion de
los contaminantes, la influencia de las distintas variables operacionales, los

mecanismos de reaccion y su aplicacion en aguas potables y residuales.
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1. INTRODUCCION

El uso de carbdn activado es una de las tecnologias mas antiguas aplicadas en el
tratamiento de aguas destinadas a consumo humano [1]. De hecho, este sistema ha
sido reconocido por la U.S. Environmental Protection Agency (EPA) como una de las
mejores tecnologias disponibles para la eliminacion de compuestos organicos e
inorganicos de las aguas destinadas a consumo humano. La razén de sus grandes
posibilidades hay que buscarla en las propiedades quimicas y texturales de la
superficie de este material [2-6]. Como se comenté en la Introduccion de esta
Memoria, son pocos los articulos que se encuentran en bibliografia relacionados con el
estudio de los procesos de adsorcion de farmacos sobre carbones activados [7-14]; de

hecho, no se ha encontrado ninguno concerniente a la adsorcién de nitroimidazoles.

El objetivo de este Capitulo y del siguiente es estudiar el comportamiento de carbones
activados de diferente naturaleza quimica y textural en los procesos de adsorcion de
cuatro nitroimidazoles (Metronidazol, Dimetridazol, Tinidazol y Ronidazol),
comenzando, en este Capitulo, con el estudio de la cinética del proceso de adsorcion.
En un intento de interpretar los resultados experimentales obtenidos, se ha
completado el estudio aplicando un modelo difusional que pretende describir la
cinética del proceso vy, asi, poder establecer los criterios que gobiernan la velocidad de
adsorcion de estos compuestos. Estos resultados seran de gran importancia para el
posterior empleo de carbones activados en procesos de tratamiento de aguas reales

que presenten este tipo de contaminantes.

2. EXPERIMENTAL

2.1. Preparacion y caracterizacion de los carbones activados

Para llevar a cabo el estudio de adsorcion de los nitroimidazoles se han utilizado como
adsorbentes dos carbones activados comerciales procedentes de las casas: Sorbo
Norit (muestra S) y Merck (muestra M). Ademas, se ha usado un tercer carbdn
(muestra C) preparado en nuestro laboratorio mediante activacion quimica de coque
de petréleo con KOH [15]. Los carbones, una vez tamizados y lavados con agua
ultrapura, se secaron en estufa a 110 °C y después se almacenaron en un desecador.

El tamafio de particula empleado estuvo comprendido entre 0.45y 1 mm.
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Los carbones activados se caracterizaron desde el punto de vista textural y quimico
(adsorcion de N, y CO,, porosimetria de mercurio, densidades de particula, volumen
de poros accesible al agua, calorimetria de inmersién, contenido en cenizas, grupos

oxigenados superficiales y pH del punto de carga cero).

2.1.1. Adsorcionde N, a77 Ky CO, a 273 K

Las isotermas de adsorcion de gases (N, a 77 Ky CO, a 273 K) se determinaron en
un aparato volumétrico AUTOSORB-1C de Quantachrome Instruments. Este equipo
permite alcanzar un vacio de 107 mbar mediante la accién combinada de una bomba
seca y una turbomolecular con trampa fria de N, liquido. Para obtener las isotermas se
introdujeron 0.1 g de carbon, secado en estufa a 383 K, en un bulbo de vidrio y, una
vez colocado en el aparato volumétrico, se desgasificaron a la misma temperatura

durante 8 horas, con un vacio dinamico de 10°® mbar.

A partir de las isotermas de adsorcion de N, a 77 K (Fig. All.1 del Anexo) se
determinaron los diferentes parametros texturales como el area superficial (Sger), €l
volumen de microporos (W,), energia caracteristica de adsorcién en microporos (E,) y
anchura media de los mismos (L,). Estos tres ultimos parametros (W,, E, y L,) se
determinaron, también, a partir de las isotermas de adsorcién de CO, a 273 K (Fig.
All.2 del Anexo).

e Aplicacién del modelo BET

Para calcular el area superficial de los solidos es fundamental conocer la cantidad de
adsorbato que se requiere para formar una monocapa estadistica sobre la superficie
del adsorbente. EI modelo mas utilizado para ello es el propuesto por Brunauer,
Emmett y Teller (1938), aplicando la ecuacién cominmente denominada BET [16,17].
Este modelo considera las fuerzas de Van der Waals como unicas responsables del
proceso de adsorcion vy, por lo tanto, sélo es aplicable a fenobmenos de adsorcion de
naturaleza fisica. En estos casos, las moléculas de adsorbato interaccionan con la
superficie del adsorbente, manteniendo en todo momento el caracter de molécula. El
modelo enfoca el proceso de adsorcion desde un punto de vista cinético, en el que
existe, en todo momento, un equilibrio dinamico en cada capa adsorbida. Esta
ecuacion amplia el concepto, previamente desarrollado por Langmuir [18], sobre el

mecanismo de adsorcibn en monocapa a través de un proceso de condensacion—
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evaporacion a las segundas y restantes capas adsorbidas, considerando que todos los
centros activos son equivalentes; asi, la superficie del sélido es energéticamente
uniforme. Este modelo supone que la primera capa adsorbida se comporta como una
serie de centros activos sobre los que se pueden formar las sucesivas capas,
considerando que, a presiones cercanas a la saturacion, cuando el numero de capas

adsorbidas es infinito, el vapor condensa como si de un liquido se tratara.

La ecuacion de BET [16], obtenida por el desarrollo matematico de esta teoria, es la

siguiente:

P __1.,Cc1P
Vags(Po —P)  VyC  V,,CP, (I.1)

En esta ecuacion, V.4 es el volumen de gas adsorbido a la presion P; la presion de
saturacion del adsorbato viene dada por P,; los valores de V., (volumen de la
monocapa) y C (constante estadistica relacionada con el calor de adsorcion) se
obtienen a partir de la representacion lineal de la ecuacion, utilizando la ordenada en

el origen y la pendiente.

El parametro C se relaciona con el tiempo de vida media del adsorbato en la
superficie. De modo que, un alto valor de C indica que el tiempo de residencia del
adsorbato es también elevado, lo que supone un alto potencial de interaccion

superficial.

Debido a que las hipotesis consideradas en el modelo de BET no se cumplen durante
todo el proceso de adsorcion, la validez de esta ecuacion esta restringida a un
intervalo de presiones relativas comprendidas entre 0.05 y 0.35; puesto que, por
debajo de 0.05, las heterogeneidades superficiales se hacen muy evidentes, mientras
que, por encima de 0.35, se puede producir el fenobmeno de condensacion capilar,
aspecto que no se considera en este modelo [19]. A pesar de ello, la ecuaciéon BET se
aplica a las isotermas de N, a 77 K para obtener el volumen de la monocapa, Vy,
(cm3g™), en carbones microporosos y, conociendo el area ocupada por una molécula
de N, a dicha temperatura (0.162 nm?) [17], se calcula el area superficial aparente del

solido aplicando la Ecuacion 11.2:

v,
SgeT === A, N5 107" (11.2)
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donde N, es el numero de Avogadro y A, es el area ocupada por la molécula de N,. El
valor 10"® se usa para expresar el area superficial en m?g” cuando A, viene dado en

nmZ.

¢ Aplicacién del modelo Dubinin-Radushkevich

A las isotermas de adsorcion de N, a 77 Ky CO, a 273 K se les aplico, también, la
ecuacién de Dubinin-Radushkevich [20]. La teoria de Dubinin se desarrolla a partir de
la teoria de potencial formulada por Polanyi [21], la cual considera que existe un
campo de potencial en la superficie del sélido. Este modelo supone la formacion de
superficies equipotenciales para los puntos situados a una misma distancia del sélido,
de modo que, estas superficies delimitan volumenes de adsorcion, que se iran
llenando con el adsorbato a una presion P y a una temperatura T. El valor del potencial
() ird aumentando a medida que las moléculas se vayan acercando a la superficie,
por lo que, dicho potencial se define como el trabajo necesario para transferir una

molécula de adsorbato desde la superficie hasta una distancia dada.

Este modelo se caracteriza por el llenado de los microporos con moléculas de
adsorbato en estado similar al liquido, lo cual lo hace diferente al modelo de BET, que
consistia en la formacién de multicapas de adsorbato sobre la superficie del sélido. La

ecuacion de Dubinin-Radushkevich es la siguiente:

w-ow, exp{—(ﬁéo ﬂ (11.3)

donde W es el volumen de gas adsorbido como liquido a una presiéon relativa de

equilibrio P/P,, W, es el volumen de microporos y A es el trabajo molar diferencial,
definido por la Ecuacién 11.4. Los parametros E, y B son especificos del sistema
adsorbato-adsorbente; Eq es la energia caracteristica de adsorcion y 8 es el cociente
de afinidad, siendo de 0.33 para el N, a 77 K [22] y 0.35 para el CO, a 273 K [23]. Los
volumenes molares utilizados para N, y CO; a las temperaturas de trabajo fueron de

34,65 cm®/mol y 43.01 cm®/mol, respectivamente [24].

A =RTIn(P/P,) (11.4)

Aplicando logaritmos a la Ecuacioén 11.3, se obtiene una linea recta cuya ordenada en el

origen corresponde al valor del volumen de microporos (W,) y de la pendiente se
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puede conocer la energia caracteristica de adsorcion, la cual esta inversamente
relacionada con la anchura media de los microporos (L,). Se han planteado diferentes
ecuaciones empiricas que relacionan E, con L,; asi, Stoeckli [25] propuso la siguiente
ecuacion:

10,8
(Eo —11,4kJ/mol) (11.5)

Lo(nm)=
Esta ecuacién se cumple para valores de E, comprendidos entre 42 y 20 kJ/mol.
Cuando se obtienen valores menores de E,, la ecuaciéon que se debe aplicar es la de
Dubinin [26], (Ec. 11.6).

24

Lo (M) = & 7mon (11.6)

2.1.2. Porosimetria de mercurio

Esta técnica permite determinar la meso y macroporosidad de los carbones activados.
Debido a que el mercurio no moja la superficie del solido, hay que introducirlo a una
presion superior a la atmosférica para que pueda penetrar en los poros del material.
Asi, determinando el volumen de mercurio introducido, se puede calcular el volumen y

la distribucion de poros, asi como la densidad de particula.

La distribucion de porosidad se obtiene aplicando la ecuacion de Washburn [27] (Ec.
11.7), donde se relaciona la presion externa aplicada (P) con el radio de poro (r); asi, el
radio de poro, suponiéndolo cilindrico, que se ha llenado con mercurio es

inversamente proporcional a la presion ejercida.

;— —20cosf (I.7)
P

En esta ecuacion, r representa el radio de poro, P, la presion total aplicada, o, la
tension superficial del mercurio (480 mNm™) y 6, el angulo de contacto entre el

mercurio y la muestra (140°).

Con esta técnica se ha determinado el area superficial de los poros de diametro
superior a 5.5 nm (Sex), €l volumen de mesoporos (V,) con un diametro comprendido

entre 5.5 y 50 nm, y el volumen de macroporos (V3) con un didametro superior a 50 nm.
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El porosimetro de mercurio es un equipo Quantachrome Autoscan 60, conectado con

un sistema informatico que procesa los datos mediante un software Quantachrome.

2.1.3. Determinacion de densidades

Conociendo el volumen de mercurio desplazado por una cantidad de carbon

determinada, se puede determinar la densidad de particula de los sélidos (py).

Con objeto de conocer el volumen de poros accesible al agua (Vu,o), se ha
determinado la densidad del solido usando agua como fluido picnométrico (ph,o).
Estas experiencias se han realizado colocando 0.5 g de carbdn, previamente secado
en estufa a 383 K durante 12 h, en un picnémetro. Una vez desgasificada la muestra,
el picnometro se llenaba con agua destilada hasta el enrase y se pesaba cada 24 h
hasta que la pesada fuese constante. De este modo se puede conocer el volumen de

H>O desplazado por el carbén y, asi, determinar su densidad.

El volumen de poros de carbon accesible al agua se calcul6 a partir de la densidad de
particula y la densidad determinada con agua, mediante la aplicacién de la Ecuacion
1.8:

1 1

Vh,0=—-
Pp  PH,0

(1.8)

2.1.4. Determinacion del pH del punto de carga cero

El pH del punto de carga cero (pHpzc) de los carbones activados se ha determinado
utilizando el método de la variacion del pH [28,29]. Para ello, se colocaron 50 mL de
una disolucion 0.01 M de NaCl en diferentes matraces a una temperatura de 298 K.
Estas disoluciones se ajustaron a valores de pH comprendidos entre 2 y 12 por adicién
de HCI 6 NaOH 0.1 M. A continuacién, se burbujed nitrégeno a través de la disolucion
con objeto de estabilizar el pH (pHipica) ¥ eliminar el CO, de la disolucion.
Posteriormente, se afiadieron 0.15 g de carbén activado a las disoluciones y, después
de 10 h, se determiné el pH (pHsna). Representando pHgpng frente al pHinicial S€ Obtiene
el pHpzc tomando el valor de la interseccion entre la curva representada y la linea

PHinicial = PHfinal-
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2.1.5. Caracterizacion de grupos acidos y basicos superficiales

La determinacion de los grupos funcionales acidos y basicos de la superficie del
carbon activado se ha realizado mediante el método propuesto por Boehm [30]. Los
diferentes carbones se pusieron en contacto con disoluciones de distinta fortaleza
acida (HCI 0.1-0.02 N) y basica (NaHCO; 0.02 N, Na,CO; 0.02 N y NaOH 0.1-0.02 N).
Las muestras se agitaron durante 48 horas en un bafo termostatizado a 298 K. La
determinacion de grupos acidos y basicos se realiz6 mediante valoracién por retroceso

de la disolucion.

Segun el método de Boehm [30], el NaHCO; neutraliza los acidos carboxilicos, el
Na,CO; neutraliza los grupos carboxilicos y lactonicos, y el NaOH neutraliza grupos
carboxilicos, lacténicos y fendlicos. La determinacion de la concentracion de cada
grupo superficial se obtiene por diferencia entre los resultados de las neutralizaciones
realizadas. La concentracidbn de grupos carbonilos se determina restando las
neutralizaciones de NaOH (0.1 N) - NaOH (0.02 N). La concentracién de los grupos
acidos y basicos totales se calcula a partir de la valoracion con NaOH (0.1 N) y HCI

(0.1 N), respectivamente.

2.1.6. Calorimetria de inmersion

Con el fin de estudiar la hidrofobicidad de los carbones activados, se determinaron las
entalpias de inmersion de los carbones en benceno AH;(Ce¢Hg) y agua AH;(H.0),
mediante un calorimetro SETARAM C80. Para ello, se desgasificaban 0.1 g de carbén
activado en una capsula de vidrio, a una presion de 10° mbar y una temperatura de
383 K, durante 12 horas. A continuacién, cada muestra se dejaba estabilizar durante 3

horas a 303 K en el calorimetro antes de cada experimento.

2.2. Nitroimidazoles

Los cuatro antibioticos escogidos para realizar este estudio han sido: Metronidazol
(MNZ) y Tinidazol (TNZ), elegidos como farmacos representativos del grupo de
nitroimidazoles que se administran en humanos, y Dimetridazol (DMZ) y Ronidazol
(RN2Z), representativos de los nitroimidazoles utilizados en veterinaria. Todos ellos han
sido suministrados por la casa Sigma-Aldrich. Estos cuatro antibiéticos presentan una
estructura quimica similar, ya que, todos poseen un heterociclo aromatico de 5
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miembros con un grupo -nitro situado en la posicién 5 del anillo. La férmula quimica

desarrollada se presenta en la Figura II.1.

Metronidazol (MNZ):
¢ R= -CH3
b R2= -CHZ-CHZ-OH

Dimetridazol (DMZ):
N R1= -CH3
° R2= 'CH3

Tinidazol (TNZ):
N R1= -CH3
. R2= -cHg'CH2'502'CH2'CH3

Ronidazol (RNZ):
¢« Ry= -CHz-O-CO-NHz
N R2= -CH3

Figura I1.1. Estructura de los nitroimidazoles.

2.2.1. Caracteristicas y propiedades de los nitroimidazoles

Las propiedades fisico-quimicas de los nitroimidazoles se recogen en la Tabla 1l.1. Las
dimensiones moleculares de los nitroimidazoles, asi como la solubilidad y las
constantes de disociacion, se han determinado mediante el programa Advanced
Chemistry Development (ACD/Labs) Software v8.14. Los coeficientes de particion
octanol-agua (pkow) determinan el caracter hidrofébico del compuesto y han sido
proporcionados por ChemlDplus Advanced. Este coeficiente (pkow=-logkow) €s la
relacion de las concentraciones del compuesto correspondiente en una mezcla de
octanol y agua. Para medir el coeficiente de particion de especies ionizables, el pH de
la fase acuosa se ajusta de tal manera que la forma predominante del compuesto es la

especie neutra.
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Tabla I1.1. Propiedades fisico-quimicas de los nitroimidazoles.

Nitroimidazol P.Molec. Area Volumen Solubilidad pkow Pka, Pka, DA.3-10G
(g/mol)  (A? (A?) (mol/L) (cm?s)
MNZ 171.15 202 186 0.041 0.02 258 1444 8.48
DMz 141.13 176 157 0.062 -0.31  2.81 -- 9.63
TNZ 247.27 276 258 0.008 0.35 2.30 - 6.72
RNz 200.15 227 206 0.015 038 132 1299 8.25
Dag: difusividad molecular de los nitroimidazoles en la disolucion (Ec. 11.24).

2.2.2. Diagrama de distribucion de especies de los nitroimidazoles

A partir de los valores de pk, de las moléculas de nitroimidazol se obtuvieron los

diagramas de distribucion de especies (Fig. I.2). Para ello, se determinaron los

equilibrios de protonacion-desprotonacion de estos compuestos mediante el programa

ACD/Labs.
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Figura Il.2. Diagrama de distribucion de especies de las moléculas de nitroimidazol en funcién

del pH del medio.
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2.2.3. Determinacion de los nitroimidazoles

La determinacion de los nitroimidazoles se ha realizado usando un espectrofotdmetro
Genesys 5. Tras efectuar un barrido de longitudes de onda con distintas
concentraciones de nitroimidazol, se han obtenido los respectivos espectros de
absorcion (Fig. All.3) encontrando maximos a A=320 nm para la determinacién de MNZ
y DMZ, A=317 nm para el TNZ y A=308 nm para el RNZ. Una vez conocidas estas
longitudes de onda, se prepararon disoluciones de distinta concentraciéon de
nitroimidazol para obtener una recta de calibrado con la que poder efectuar la

cuantificacion de cada uno de los nitroimidazoles.

2.3. Cinéticas de adsorcion

Para el estudio del proceso de adsorcion de los nitroimidazoles sobre carbon activado
en régimen estéatico, se han obtenido las cinéticas e isotermas de adsorcion para los
tres carbones activados (S, M y C). Las cinéticas de adsorcion se han realizado
adicionando 0.1 g de carbdn activado en matraces erlenmeyer que contenian 500 mL
de una disoluciéon de 150 mg/L de nitroimidazol. Los matraces se mantuvieron en un
bafio termostatico, a 298 K, en agitacion durante 8 dias (tiempo superior al de
equilibrio) y periédicamente se iba extrayendo muestra para determinar la cantidad de

nitroimidazol adsorbida en funcién del tiempo. El pH estuvo comprendido entre 6 y 7.

Para llevar a cabo el estudio del modelo general de difusion, es necesario trabajar en
un sistema equivalente al empleado en las isotermas de adsorcion, de modo que, las
cinéticas de adsorcion se han realizado, también, en las mismas condiciones que las
isotermas (Capitulo Ill). Para ello, se pusieron en contacto 0.1 g de carbén con 100 mL
de una disolucion de 150 mg/L de nitroimidazol y se oper6 del mismo modo que en el

caso anterior.

2.4. Modelos cinéticos y difusionales

El estudio de la cinética de adsorcion permite determinar la velocidad con que los
nitroimidazoles son adsorbidos sobre los carbones activados, asi como predecir su
concentracion en disolucién una vez transcurrido un determinado tiempo de contacto.
En este Capitulo se han propuesto varios modelos cinéticos con el fin de describir, con

la mayor precision posible, la velocidad de adsorcion.
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2.4.1. Modelos cinéticos de primer y segundo orden

La velocidad global de adsorcion de los nitroimidazoles en fase liquida sobre carbon
activado se puede considerar que esta controlada por una reaccién quimica entre el
nitroimidazol y los sitios activos del carbon. Los dos modelos cinéticos mas utilizados
para el estudio de los procesos de adsorcion son aquellos que emplean ecuaciones de

pseudo-primer y pseudo-segundo orden.

En primer lugar, se ha aplicado un modelo de pseudo-primer orden [31], el cual
considera que la fuerza impulsora de la adsorcion es la diferencia entre la
concentracion de nitroimidazol adsorbido en el equilibrio y el adsorbido a un tiempo
determinado (ge.-q), de modo que, la velocidad de adsorcién viene determinada por la

siguiente ecuacion:

da _

pm ki(9e — ) (1.9)

En esta ecuacién, q. es la cantidad adsorbida una vez alcanzado el equilibrio, mientras
que, q es la cantidad adsorbida para un tiempo determinado; a la diferencia q.-q se le
denomina fuerza impulsora de la adsorcién. Si se integra la expresién puede

linealizarse:
In(g, —q)=Inq, —kit (1.10)

De esta forma, representando los valores de In(ge-q) frente al tiempo se puede
obtener, a partir de la pendiente y la ordenada de la recta, la constante de velocidad
del proceso de adsorcion k; (h™) y un valor tedrico para la concentracion del

nitroimidazol en el equilibrio (qge).

En el modelo cinético de segundo orden, la velocidad total de adsorcion es, también,
proporcional a la fuerza impulsora, pero elevada al cuadrado. Asi, una cinética de

segundo orden viene expresada como:

dg _ 2
a—kz(qe—q) (1.11)

1 1
m:?+k2t (11.112)
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Modificando esta expresion se puede obtener una ecuacion de pseudo-segundo orden
[32]:

t
q ka2 G (1.13)

A partir de la Ecuacién 11.13, se obtiene la constante de velocidad del proceso de
adsorcion k; (L'mg”-h™) y el valor teorico para la concentracién de nitroimidazol en el

equilibrio (qe).
2.4.2. Modelo difusional

En la bibliografia cientifica existe un gran ndmero de articulos relacionados con la
velocidad de adsorcion de compuestos organicos sobre carbones activados [33-35].
En general, estos procesos se producen mediante tres etapas bien diferenciadas: i)
transporte externo de masa, por el cual el adsorbato es transportado desde el seno de
la disolucién hasta el exterior de la superficie del adsorbente, ii) difusion intraparticular,
en la que el adsorbato se transporta desde la superficie externa del adsorbente hasta
los sitios activos de adsorcion v iii) adsorcion del adsorbato en los sitios activos [36].
En este ultimo paso, el equilibrio de adsorcion entre el soluto en disolucién y el soluto
sobre el adsorbente se considera instantaneo [37], de modo que la cantidad de soluto
adsorbido sobre la superficie del poro se considera en equilibrio con la concentracion
de soluto en la disolucion. En estas condiciones, el transporte externo y/o la difusién
intraparticular seran los principales responsables de la velocidad global del proceso de
adsorcion. En este apartado se han estudiado ambos procesos, con objeto de
profundizar en el mecanismo por el que transcurre la adsorcién de los nitroimidazoles

sobre el carbén activado.
2.4.2.1. Transporte externo de masa

En las condiciones experimentales usadas, el transporte de masa externo es el que,
inicialmente, gobierna el proceso de adsorcion. Si el volumen y la temperatura de la
disolucién se consideran constantes, tras efectuar un balance de masa entre la
disolucién acuosa y las particulas de carbén, la variacion de la concentracion de

nitroimidazol podra expresarse en funcion del tiempo como [38]:
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dc
VE=—mSkL(C—CAR) (11.14)

donde, C es la concentracion de nitroimidazol (mg/L) a un tiempo t, Car es la
concentracion del adsorbato en la disoluciéon acuosa en la superficie de la particula de
radio R, V es el volumen de disolucion (mL), m es la masa de las particulas de
adsorbente (g), k. es el coeficiente del transporte externo de masa (cm's™) y S es el
area externa del sélido por masa de adsorbente (cm*g™). EI miembro de la derecha
indica la velocidad de transporte de masa del nitroimidazol desde la disolucion hasta la
superficie del poro. Asi, al inicio (t=0) la concentracién de nitroimidazol en la superficie
del carbdn activado es practicamente nula Car=0, por lo que la Ecuacion I1.14 puede

simplificarse:

d(C/Cy)

- Kk A (1.15)
dt

IN(C/C,) = -k At (1.16)

Por lo tanto, segun la Ecuacion 11.16, si se representa In(C/C,) frente al tiempo se

obtendra una linea recta de cuya pendiente se determina k.
2.4.2.2. Modelo general de difusion

Una vez que han tenido lugar los primeros equilibrios en la disolucién, la difusion
intraparticular se convierte en la etapa que controla el proceso de adsorcion. Estos
modelos de difusidon se emplean en aquellos casos en los que el transporte externo es
despreciable y, por lo tanto, el transporte de masa tiene lugar por difusibn molecular a

través de los poros.

El modelo mas sencillo de difusion intraparticular se deduce de la segunda ley de Fick,
suponiendo que: i) la difusividad intraparticular D (cm?®s™) es constante, ii) la cantidad
de adsorbato adsorbida en el adsorbente es pequefia frente a la presente en
disolucién vy iii) la concentracion de soluto en la disolucion se mantiene constante [39].

De esta forma, se obtiene la siguiente expresion:

q, =k,t*® (I.17)
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siendo q; la cantidad adsorbida a un tiempo t y k, la constante de difusion

intraparticular, que puede relacionarse con el parametro D por la Ecuacion 11.18.

6q. |D
K = e /7
b R, Vx (1.18)

Donde R, es el radio de particula (cm) y qe la concentracion de soluto sobre el
adsorbente en el equilibrio (mg-g”’). Por lo tanto, segin la Ecuacion 11.17,
representando q frente a t*°, se obtiene el valor de ko de la pendiente de la recta y,
mediante la Ecuacion 11.18, se calcula el valor de D. Sin embargo, este modelo no
puede aplicarse en nuestro sistema ya que no se cumplen los tres criterios necesarios;
esto es debido a que, en las condiciones en las que se realizaron los experimentos, la

concentracion de nitroimidazol en disolucion no es constante.

En ocasiones, los modelos basados exclusivamente en los fendmenos de transporte
externo de masa o de difusion intraparticular son insuficientes para lograr explicar,
satisfactoriamente, los resultados experimentales en los sistemas de adsorcién. Una
posible solucion a este problema es combinar ambos fendbmenos en un modelo
general que tenga en consideracion las aportaciones de ambas etapas al proceso
global. En este Capitulo se ha aplicado un modelo propuesto por Leyva-Ramos y col.
[37] para tratar de interpretar la velocidad de adsorcion de los nitroimidazoles sobre los
carbones activados. Dicho modelo, derivado de la aplicacion de balances de masa
entre la disoluciébn y la superficie del adsorbente, considera las siguientes
suposiciones: i) las particulas del adsorbente son esféricas, ii) la difusion intraparticular
se produce sélo a través del volumen de poro, no en la superficie y iii) la adsorcion en

los sitios activos de la superficie del adsorbente es inmediata.

Para poder aplicar este modelo se debe plantear: i) un balance de masa del soluto en
el seno de la disolucion (Ec. 11.14) y ii) un balance de masa del adsorbato en un
elemento diferencial r (cm) de la particula esférica de adsorbente (Ec. 11.19):

€

+p, - IRE
"ot P o (119
H_J H_J - ~
a b c

dCy, daq_19 {rz aCA,r:|
ep
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Car = concentracion de nitroimidazol (mg/mL) en el volumen de poro a una
distancia r de la particula

€, = fraccion hueca de la particula de adsorbente

pp = densidad de la particula de adsorbente (glcm®)

g = masa de nitroimidazol adsorbida en la superficie del adsorbente (mg/g)

D, = coeficiente de difusividad efectiva dentro del volumen de poro (cmzls)

El significado de cada uno de los términos de la Ecuacién 11.19 es el siguiente: a)
Acumulacién de adsorbato en el volumen de poro; b) Acumulacion de adsorbato en la
superficie del poro; c) Transporte intraparticular del adsorbato, debido solamente a la

difusién molecular del mismo en el volumen de poro.

A continuacién se establecen las condiciones inicial y frontera para resolver la

ecuacion diferencial parcial 11.19:

Ca=0 a t=0; (0<r<R)

i — 0
—ar . (1.20)
oC
e,p¢ :kL(C_CA,R) (-21)
or r=R

La difusividad efectiva en el volumen de poro D, (cm*s™) se calcul6 a partir de la

siguiente ecuacion [40]:
D, =22 (1.22)

donde ¢, es la fraccion de huecos del adsorbente (Ec. 11.23), Dag, la difusividad
molecular del adsorbato en la disolucién (Ec. 11.24) y 1, la tortuosidad de los poros (con

valor entre 2 y 6 para los carbones activados [41]).
e o (Vo)

: 1
(Vp + sz (11.23)

Donde V, es el volumen de poro accesible al agua (cm®g) y ps la densidad del sélido

(g/cm®).
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7.41078 (oMg )3T
Das = oe (11.24)
Mgy Va

Donde ® es el parametro de asociaciéon del agua (®= 2.6) [42]; Mg, el peso molecular
del agua (18 g/mol); T, la temperatura (K); Va, el volumen molar del soluto a la
temperatura de ebullicion y ng,, la viscosidad del agua (0.8904 centipoises). El

volumen molar de cada nitroimidazol se muestra en la Tabla I1.1.

Como se ha comentado en el apartado 2.4.2., se considera que la adsorciéon en los
sitios activos es instantanea, y, por lo tanto, la isoterma de adsorcion puede relacionar
la cantidad adsorbida, q, con la concentracién del adsorbato en el volumen de poro,
Car

q= f(CA,r) (11.25)

Los términos de las ecuaciones se adimensionalizan para poderlas resolver
numéricamente [37]. De esta manera, los términos se simplifican quedando una
ecuacion adimensional, para cuya resolucion se ha empleado el programa de calculo
PDESOL. Los datos calculados por el programa se han comparado con los obtenidos
experimentalmente para comprobar si el modelo explica satisfactoriamente el proceso,

en caso negativo, se modifica el parametro de la tortuosidad para tratar de ajustarlo.

3. RESULTADOS Y DISCUSION

3.1. Caracterizacion de los carbones activados

Previo al uso de los carbones activados, es necesario conocer sus caracteristicas
texturales y quimicas, puesto que éstas van a determinar el comportamiento de los
mismos en los diferentes procesos de eliminacion de los nitroimidazoles que se han
estudiado en esta Tesis.

3.1.1. Caracterizacion textural

Los resultados obtenidos en la caracterizacion textural de los carbones activados se

muestran en las Tablas 11.2 y 11.3. Se puede observar que los tres carbones presentan

una elevada area superficial, con valores comprendidos entre 848 y 1301 m?g™. Los
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volumenes de microporos determinados con N, son muy elevados, presentando
valores comprendidos entre 0.361 y 0.423 cm®g'; sin embargo, cuando estos
volimenes se determinan con CO, los valores obtenidos disminuyen

considerablemente (Tabla I1.2).

Tabla ll.2. Caracteristicas texturales de los carbones activados.

Carbon  Sger W, (N2) W, (CO;z) Lo(Ny) Lo (COz) Eo(N2) Eo(COz)  Wo(N2)/
activado (m%g) (cm¥g) (cm¥g) (nm) (nm) (kJ/mol) (kJ/mol) W,(CO,)

S 1225  0.391 0.279 1.02 0.65 22.0 28.0 1.40
M 1301 0.423 0.295 1.69 0.70 17.8 26.9 1.43
C 848  0.361 0.158 0.66 0.49 27.8 33.5 2.28

Tabla I1.3. Superficie externa y distribucion del
tamafio de poro de los carbones activados.

Carbon  Suu V, V, Vh,0

activado (m%g) (cmg) (cm’g) (cm®Qg)
S 46.9 0.044 0.481 0.983
M 419 0.101 0.284 0.729
C 28.0 0.061 0.154 0.512

Estos resultados indican que los carbones activados presentan una distribucion de
microporosidad muy heterogénea; asi, mientras que el CO, se adsorbe s6lo en los
microporos de tamafio mas pequefio (ultramicroporos), el N, se adsorbe en la
superficie de todos los microporos, y, por lo tanto, mediante la isoterma de N, se
determina el volumen total de microporos, W,(N;) [43,44]. Este hecho viene
confirmado por el tamafio medio de los microporos (L,) determinado por ambos
adsorbatos; en el caso del N,, los valores de L, son considerablemente mas elevados

que en el caso del CO,.

Un parametro del carbén activado determinante en los procesos de adsorcion en fase

acuosa es el volumen de poros accesible al agua (Vi,0), puesto que los poros que no

sean accesibles al agua no seran efectivos para la adsorciéon; de acuerdo con los

datos de la Tabla 1.3, estos carbones presentan un Vi,o muy elevado, alcanzando

valores superiores a 0.5 cm®/g.
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Es interesante destacar que el carbon C es el que presenta la textura porosa menos
desarrollada de los tres carbones activados utilizados en este estudio; asi, este carbon
muestra los menores valores de Sger, Sext, V3, Wo(N2), Wo(COz) y Vh,o. Todos estos
factores texturales seran de gran utilidad para justificar el comportamiento de los

carbones activados en la cinética de adsorciéon de los nitroimidazoles.

3.1.2. Caracterizacion quimica

La quimica superficial de los carbones es un parametro que desempefia un papel muy
importante en los procesos de adsorcion de compuestos organicos en disolucion
acuosa, ya que determina el tipo de interacciones que se establecen entre el
adsorbato y el adsorbente. Por ello, con objeto de analizar la influencia de la quimica
superficial de los carbones en los procesos de adsorcion de los nitroimidazoles, se ha
llevado a cabo la caracterizacion de la misma. En las Tablas 1.4 y 1.5 se recogen los

valores de las distintas caracteristicas quimicas de los carbones.

Tabla 11.4. Grupos superficiales oxigenados de los carbones activados.

Carbén Grupos Grupos Grupos Grupos
activado Carboxilicos Lactéonicos Fendlicos Carbonilos

(vea/q) (veqlg) (neq/g) (veqlg)

S 0.0 56.0 244.0 146.7

M 40.0 120.0 156.0 84.0

(o 0.0 53.3 433.3 220.0

Tabla II.5. Caracteristicas quimicas de los carbones activados.

Carb6n Grupos Grupos pH,,c Oxigeno Cenizas
activado Acidos Basicos

(veq/g)  (ped/g) (%) (%)
s 446.7 10800 9.0 9.8 6.07
M 400.0 4400 7.7 7.4 5.30
c 706.7 9867 8.8 12.3 0.42

En los apartados 2.1.4 y 2.1.5 se han descrito brevemente los procedimientos
experimentales seguidos para la determinacién del pH del punto de carga cero (pHpzc)

y la cuantificacion de los grupos superficiales acidos y basicos. Los datos mostrados
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en las Tablas 1.4 y 11.5 ponen de manifiesto que se trata de carbones de naturaleza
predominantemente basicos, presentando valores de pH del punto de carga cero
superiores a 7.7 y con un elevado porcentaje de oxigeno (valores superiores al 7%) y
de grupos fendlicos. Es interesante destacar el bajo contenido en cenizas del carbén

procedente del coque de petréleo (carbén C), con un 0.42% de cenizas.

En la Tabla 1.6 se presentan los resultados de las calorimetrias de inmersién en agua
y benceno de los diferentes carbones activados. Las entalpias de adsorcién
determinadas por calorimetria de inmersion de un carbén activado en agua dependen
de las interacciones con los sitios polares (acidos o basicos), el llenado de los
microporos y el mojado de la superficie externa. Asi, el primer proceso es especifico y
corresponde a energias relativamente elevadas, mientras que los dos ultimos se

deben a interacciones no especificas de menor energia [45,46].

Tabla 11.6. Resultados de la calorimetria de inmersién de los carbones
activados en agua y benceno.

Carbén -AHi(CeHs) -AH;(H20) 1_[ AH; (H,0) J
activado Wig)  (mJdim?) (Jig) (mJ/m?) AH;(CgHg)
S 136.7 1116 48.4 39.5 0.65
M 114.3 87.8 37.2 28.6 0.67
C 1285 1515 62.0 731 0.52

Los resultados de la Tabla 1.6 muestran que los valores mas elevados de AH;(H,O) los
presentan los carbones S y C, los cuales se caracterizan por tener un mayor contenido
en oxigeno (Tabla 11.5). Asi, cuando el calor de adsorcion de agua se expresa por
gramo de carbén, éste guarda una relacion lineal, con un coeficiente de correlacion de
0.998, con el contenido en oxigeno de los carbones activados (Tabla I1.5). Resultados
similares han sido encontrados por diferentes investigadores; asi, por ejemplo, Barton
y Harrison [47] detectaron una relacion lineal entre el valor de AH;(H,0) y el contenido
en oxigeno desorbido en forma de CO y CO, del carbon activado comercial Spheron 6.
Mas recientemente, Bradley y col. [48] y Barton y col. [49] también encontraron una
relacion lineal entre la entalpia de inmersion en agua y el contenido en oxigeno

superficial de carbones de diferente naturaleza.
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Por otro lado, la entalpia de adsorcion de la molécula apolar de benceno, AH(CgHe),
no depende, tan directamente, de la naturaleza quimica superficial del carbén, sino,
fundamentalmente, de la distribucién de la porosidad del mismo [45,46]. Asi, los datos
obtenidos de la calorimetria con benceno muestran una relacion inversa con el tamafio
medio de los microporos Lo(N;) y Lo(CO,). Ademas, cuando el calor de adsorcion de
benceno se expresa por m? de carbén, éste guarda una relacion lineal inversa con el
volumen de microporos W,(N,) de los carbones activados y una relacion lineal
directamente proporcional a la energia caracteristica de los mismos E,(N;), con un

coeficiente de correlacién de 0.997.

Si se relaciona el caracter polar de la molécula de agua con el caracter apolar del
benceno, se puede determinar la hidrofobicidad relativa de los carbones mediante el
coeficiente de hidrofobicidad dado por la Ecuacion 11.26.

1_( AH,(H,0) j (11.26)

AH;(CgHs)

En la Tabla 11.6 se muestran los valores del coeficiente de hidrofobicidad relativa de los
carbones activados. La hidrofobicidad del carbén es una caracteristica muy importante
para su uso como adsorbente en disolucion acuosa puesto que potencia el proceso de
adsorcion de los contaminantes. La mayoria de los carbones activados son, por
naturaleza, hidrofobicos. Se observa que estos carbones tienen una hidrofobicidad
intermedia-alta con valores comprendidos entre 0.52 y 0.67. Resulta interesante
comprobar como el coeficiente de hidrofobicidad aumenta linealmente a medida que

disminuye el contenido en oxigeno del carb6n (Tabla I1.5), siendo el orden carbén C <

carbén S < carbon C.

3.2. Cinéticas de adsorcion

En las Figuras 1.3 a, b, c y d se representan las curvas de la disminucion de la
concentracion de los nitroimidazoles en funcion del tiempo de contacto con los

diferentes carbones activados.
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Figura Il.3a. Cinéticas de adsorcion de DMZ sobre los carbones activados. pH= 7, [DMZ],= 150
mg/L, T= 298 K, [Carbdn activado]= 0.2 g/L. (¢), S; (a), M; (O), C.
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Figura I.3b. Cinéticas de adsorcion de MNZ sobre los carbones activados. pH= 7,
[MNZ],= 150 mg/L, T= 298 K, [Carbén activado]= 0.2 g/L. (¢), S; (A), M; (O), C.
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Figura Il.3c. Cinéticas de adsorcién de RNZ sobre los carbones activados.
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pH= 7, [RNZ],= 150

mg/L, T= 298 K, [Carbén activado]= 0.2 g/L. (¢), S: (a), M; (O), C.
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Figura I1.3d. Cinéticas de adsorcién de TNZ sobre los carbones activados. pH= 7, [TNZ],= 150
mg/L, T= 298 K, [Carbon activado]= 0.2 g/L. (¢), S; (&), M; (O), C.

Se puede observar que, independientemente del carbdn y nitroimidazol considerado,

el equilibrio se alcanza una vez transcurridas 200 horas de contacto. Ademas, es

interesante sefialar que en el carbon M se alcanza el equilibrio de adsorcion mas

rapidamente que en el resto de los carbones, mientras que el carbdén C es el que
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presenta una cinética de adsorcion mas lenta. Otro aspecto importante es que,
independientemente del carbon considerado, la molécula de MNZ presenta los
tiempos mas cortos para alcanzar el equilibrio. Por ejemplo, los tiempos cercanos al
equilibrio en el carbdon S son 55, 74, 76 y 195 h para el MNZ, DMZ, RNZ y TNZ,
respectivamente. Estos resultados indican que la velocidad de adsorcion del MNZ es
mas rapida que para las demas moléculas; sin embargo, de acuerdo con la difusividad
molecular de los nitroimidazoles (Tabla 1l.1), era de esperar que el orden de la
velocidad de adsorcion decreciera a medida que aumenta el tamafo de las moléculas
adsorbidas, es decir, en el orden DMZ < MNZ < RNZ < TNZ. Este comportamiento se

discutira mas adelante.

3.2.1. Modelos cinéticos de pseudo-primer y pseudo-segundo orden

Con el fin de cuantificar la velocidad del proceso de adsorcion de los nitroimidazoles
sobre los distintos carbones e identificar las propiedades quimicas y texturales
implicadas en el mismo, se han determinado las constantes de velocidad de adsorcion
(k), ajustando los datos experimentales de las cinéticas de adsorcién a los modelos
cinéticos de pseudo-primer y pseudo-segundo orden [31,32] expuestos en el apartado
2.41. (Figuras All.4-7 del Anexo). En las Tablas 1.7 a, b, c y d se presentan los
valores de las constantes de velocidad (ks y k) obtenidos para los cuatro compuestos

estudiados.

Tabla ll.7a. Constantes de velocidad, coeficientes de correlacion y concentraciones en
el equilibrio de MNZ obtenidas experimentalmente y mediante los modelos cinéticos de
pseudo 1°"y pseudo 2° orden.

Carbén de Pseudo 1°" orden Pseudo 2° orden
. (exp.)
activado 402 2 e 402 2 e
(mmolig) kzhl()) R (teérico) (;‘(&_]_21.1) R (tedrico)
(mmol/g) (mmol/g)
S 1.703 11.59 0.913 1.377 13.54 0.998 1.756
M 0.970 16.85 0.926 1.208 43.94 0.999 0.983

C 1.512 2.86 0.999 1.448 2.05 0.998 1.725
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Tabla II.7b. Constantes de velocidad, coeficientes de correlacion y concentraciones en
el equilibrio de DMZ obtenidas experimentalmente y mediante los modelos cinéticos de

pseudo 1%y pseudo 2° orden.

Carbén ( de ) Pseudo 1°" orden Pseudo 2° orden
. exp.
activado (mmol/g) k1t-]_11())2 i (tec:-?co) (r::ll.']-(l)124) R’ (te(:'?co)
(mmol/g) (mmol/g)
S 2.095 6.30 0.993 1.935 3.96 0.994 2.305
M 1.300 10.35 0.992 1.006 40.78 0.998 1.265
C 2.106 2.49 0.993 1.798 2.72 0.994 2.260

Tabla Il.7c. Constantes de velocidad, coeficientes de correlacion y concentraciones en
el equilibrio de TNZ obtenidas experimentalmente y mediante los modelos cinéticos de

pseudo 1°"y pseudo 2° orden.

Carboén Je Pseudo 1°" orden Pseudo 2° orden
X (exp.)
activado 402 2 e 402 2 e
(mmolig) k(1h'11()) (tedrico) (nl:;ﬂ']-(:l'1) R (tedrico)
(mmol/g) (mmol/g)
S 1.508 2.20 0.991 1.391 1.88 0.998 1.748
M 1.028 3.53 0.996 1.060 6.48 0.999 1.100
C 1.152 1.45 0.987 1.071 1.19 0.990 1.467

Tabla I1.7d. Constantes de velocidad, coeficientes de correlacion y concentraciones en
el equilibrio de RNZ obtenidas experimentalmente y mediante los modelos cinéticos de

pseudo 1%y pseudo 2° orden.

Carboén Je Pseudo 1°" orden Pseudo 2° orden
X (exp.)
activado 402 2 e 402 2 e
(mmol/g) k(1h'11? R (tedrico) (n:(fw]-?ﬂ) R (tedrico)
(mmol/g) (mmol/g)
S 1.762 4.46 0.994 1.852 2.37 0.985 2.040
M 1.075 5.81 0.970 1.048 11.39 0.996 1.112
C 1.612 1.91 0.993 1.601 1.15 0.991 1.965

Es interesante destacar que ambos modelos cinéticos se ajustan satisfactoriamente a
los datos experimentales de la velocidad de adsorcion si se considera que, para
ambos modelos, los valores del coeficiente de correlacion (R?) son cercanos a la
unidad. Excepto para tres casos, los valores de R? obtenidos en modelo de pseudo-

segundo orden son siempre mayores de 0.99. Asi, de acuerdo con este criterio, el
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modelo de pseudo-segundo orden se ajusta mejor que el modelo de pseudo-primer
orden a los datos experimentales. Sin embargo, si se consideran los parametros qe
(calculado tedéricamente) y se comparan con g, (experimental) se puede observar que
el modelo de pseudo-primer orden es el que mejor se ajusta a los datos
experimentales para la mayoria de los sistemas nitroimidazol-carbén; Asi, puesto que
no existe modelo cinético que se ajuste perfectamente a todos los resultados
experimentales, se ha decidido considerar los parametros g, (calculado te6ricamente)
y R? como criterios de seleccion. Para ello, se han comparado los datos
experimentales con las curvas teodricas obtenidas a partir de las expresiones de
pseudo-primer y pseudo-segundo orden. De este modo, se puede determinar de forma
directa si estos modelos son adecuados para predecir la velocidad de adsorciéon de los
nitroimidazoles en los carbones activados. A modo de ejemplo, en la Figura 1.4 se
muestran los resultados obtenidos para el DMZ, el resto se encuentran recogidos en el
Anexo (Figuras All.4-7).
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Figura Il.4. Cinéticas de adsorcion de DMZ sobre el carb6n activado S. pH= 7, [DMZ],= 150
mg/L, T= 298 K, [S]= 0.2 g/L. (--), prediccion de los modelos cinéticos de (a) pseudo 1* y (b)
pseudo 2° orden; (o), datos experimentales.

Como se observa en la Figura 11.4, el modelo de pseudo-primer orden reproduce de
forma mas exacta los datos obtenidos experimentalmente durante la adsorcion de
DMZ sobre el carbon S, a pesar de que, con ambos modelos, los valores de q. tedricos
se aproximan bastante a los valores de q. experimentales y los datos de R? son
cercanos a la unidad. De este modo, tras aplicar este criterio al resto de experiencias,

se ha podido comprobar que:
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1) Las cinéticas de adsorcion de MNZ, DMZ y RNZ para los tres carbones
estudiados se ajustan preferentemente a un modelo de pseudo-primer orden,
mientras que para el nitroimidazol de mayor volumen (TNZ), es mas adecuado
aplicar el modelo de pseudo-segundo orden para reproducir los resultados

experimentales.

2) Independientemente del modelo empleado, en general, la velocidad de
adsorcion en los tres carbones activados decrece en el orden MNZ > DMZ > RNZ
> TNZ (Fig. I1.5).
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Figura II.5. Cinéticas de adsorcién de los nitroimidazoles sobre el carbon activado S. pH 7,
[Nitroimidazol],= 150 mg/L, T= 298 K, [S]= 0.2 g/L. (¢), MNZ; (O0), DMZ; (A), RNZ; (0), TNZ.

Estos resultados parecen indicar que los parametros texturales no son los Unicos
responsables de la velocidad de adsorcion, ya que, compuestos como el MNZ se
adsorben mas rapidamente que otros de menor tamafio, como es el caso del DMZ. Sin
embargo, es cierto que una porosidad mas desarrollada en los carbones activados

(Tablas 1.2 y 11.3), favorece este proceso, tal y como ocurre con el carbon activado M.

Se han relacionado los valores de k4 y k, (Tabla I1.7) con las propiedades quimicas y
texturales de los correspondientes carbones activados (Tablas 11.2-6). Es interesante

destacar que, en general, no se ha observado una clara relacién entre los valores de
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las constantes de velocidad de pseudo-primer y pseudo-segundo orden y la mayoria
de los parametros texturales de los carbones, salvo la excepcion de la tendencia a
aumentar estos valores de k; 0 k, a medida que se incrementa el volumen de

microporos del carbén activado, W, (N;), y el tamafio medio de los microporos, L, (N>),

Figura 11.6.
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Figura I1.6. Relacion de la constante de velocidad de adsorciéon de los nitroimidazoles (k1)
frente a W, (N2) y L, (N2) de los tres carbones activados. (<), MNZ; (O0), DMZ; (0), RNZ; (&),
TNZ.

Este hecho parece indicar que el volumen y el tamafio medio de los microporos
condicionan, en gran medida, la velocidad de adsorcién de los nitroimidazoles. Sin
embargo, tanto la microporosidad mas estrecha, W,(CO,), como la meso- y
macroporosidad parecen ser factores texturales que no condicionan, en gran medida,

la velocidad de adsorcién de estos sistemas.

Se han relacionado las constantes de velocidad de adsorcion de los nitroimidazoles
con las propiedades quimicas superficiales del carbon activado. En la Figura 1.7 se
observa que las constantes cinéticas k; (Tabla 11.7) aumentan a medida que disminuye
el porcentaje en oxigeno del carbon activado (Tabla II.5), al igual que ocurre al
disminuir el contenido en grupos carbonilo (Fig. 11.8) y grupos fendlicos (Fig. 11.9); sin
embargo, otros parametros quimicos del carbén, como el pHpzc 0 el contenido en

grupos basicos, no parecen guardar una estrecha relacion con dichas constantes.
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Figura I.7. Constantes cinéticas de pseudo 1 orden (kq) en funcién del contenido en oxigeno
de los tres carbones activados. (¢), MNZ; (O0), DMZ; (0), RNZ; (a), TNZ.

20 1

.M
S
‘o
c
‘-)_‘~ E]'\
N N
B
Z& ......

50 100 150 200 250
Grupos carbonilo (peq/g)

Figura 11.8. Constantes cinéticas de pseudo 1% orden en funcién del contenido en grupos
carbonilo de los carbones activados. (¢), MNZ; (O0), DMZ; (0), RNZ; (), TNZ.
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Figura 11.9. Constantes cinéticas de pseudo 1% orden en funcién del contenido en grupos
fendlicos de los carbones activados. (¢), MNZ; (O0), DMZ; (0), RNZ; (&), TNZ.

Los resultados presentados en las Figuras 11.7-9 muestran que, a medida que
disminuyen la cantidad de oxigeno, grupos carbonilos y fendlicos de los carbones,
mayor son las constantes de velocidad de adsorcion. Este comportamiento es comun
para todos los nitroimidazoles; sin embargo, la relacion entre ambos parametros
(reflejada por la pendiente) disminuye en el orden MNZ > DNZ > RNZ > TNZ.

Las relaciones detectadas en las Figuras 11.7-9 indican que la velocidad de adsorcion
de estos nitroimidazoles se encuentra directamente relacionada con la hidrofobicidad
del carbodn, la cual, como se comentd anteriormente, disminuye con el contenido en
oxigeno de los carbones. Asi, a medida que disminuye el contenido en oxigeno del
carbén, aumenta su hidrofobicidad y, por lo tanto, disminuye la competencia entre las
moléculas de agua y las de nitroimidazol por los sitios de adsorcién de la superficie del
carbén; este hecho conlleva un incremento en la velocidad de adsorcién del
nitroimidazol. Asi, cuando se relaciona la hidrofobicidad relativa de los carbones (Tabla
I1.6) con la constante de adsorcion (Fig. 11.10) se observa un aumento de k; al

incrementarse la hidrofobicidad de los carbones.
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Figura 11.10. Constantes cinéticas de pseudo 1° orden (ki) en funcion de la hidrofobicidad
relativa de los tres carbones activados. (<), MNZ; (O0), DMZ; (0), RNZ; (a), TNZ.

3.2.2. Modelo cinético basado en el transporte externo de masa

Como se ha indicado en el apartado experimental de este Capitulo, la transferencia

externa de los nitroimidazoles en disolucion hasta la superficie del carbén activado es

uno de los procesos que controlan la velocidad de adsorcién. Asi, de acuerdo con las

Ecuaciones 11.15 y 11.16, se han obtenido los valores del coeficiente de transferencia

externa de masa (k) de los diferentes sistemas durante las primeras horas de

adsorcion. Los resultados obtenidos se encuentran recogidos en las Tablas 11.8.

Tabla 11.8. Valores del coeficiente de transferencia externa de masa (k) durante
adsorcioén de los nitroimidazoles sobre los carbones activados.

Muestra Densidad MNZ DMz TNZ RNz
(glem®) ki10° R R®  k10° R* k-10° R?
(cmls) (cmls) (cmls)
S 0.661 0.20 0.987 0.56 0.953 0.76 0.984 0.75 0.944
M 0.784 0.19 0954 1.09 0.984 1.04 0998 0.92 0.964
Cc 0.947 0.14 0.891 1.82 0.980 143 0.900 1.52 0.985

De acuerdo con los valores de R? expuestos en la Tabla, se puede indicar que los

datos experimentales obtenidos para las primeras horas del proceso de adsorcién no

se ajustan correctamente a la Ecuaciéon 11.16. Este hecho indica que, aunque el
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transporte externo de masa desempefie un papel importante al comienzo del proceso
de adsorcién de los nitroimidazoles, no es la Unica fuerza impulsora implicada en el

mecanismo de adsorcion.

Al igual que para el caso del modelo cinético de pseudo-primer orden, se han
intentado relacionar los valores de k_ (Tabla 11.8) con las propiedades texturales y
quimicas de los correspondientes carbones activados; sin embargo, no se ha

observado ninguna relacion clara entre los valores de k. y dichos parametros.

3.2.3. Modelo general de difusion

Para completar el estudio de las cinéticas de adsorcion de los nitroimidazoles sobre
los carbones activados, se ha aplicado el modelo general propuesto por Leyva y col.
[37], basado en la combinacién del transporte externo de materia y la difusion
intraparticular, descrito en el apartado 2.4.2.2 de este Capitulo (Ecs. 11.19-25). Segun
este modelo, la difusividad efectiva en el volumen de poro (De,) puede calcularse
segun la Ecuacion 11.22, puesto que todos los parametros son conocidos excepto la
tortuosidad (t,). Leyva y Geankoplis [41] indicaron que los valores de tortuosidad
pueden oscilar entre 2 y 6 para los carbones activados; en nuestro caso se ha

considerado, inicialmente, una t, de 3.5.

De este modo, tras realizar un ajuste del parametro 1, se obtienen los valores de D,
corregidos (Do) para que la tendencia que predice el modelo se aproxime a los
resultados experimentales de las cinéticas de adsorcion. Una vez resueltas las
ecuaciones planteadas en el modelo difusional (Ecs. 11.19-25) mediante el programa
de calculo PDESOL, en la Figura 11.12 se muestran, a modo de ejemplo, los
resultados obtenidos para la adsorcion de DMZ sobre el carbén activado S. En la
Tabla 11.9 se exponen los valores de la difusividad efectiva tedricos (De )y corregidos

(Dcorr) Obtenidos para cada uno de los carbones activados.

Como se observa en la Figura 11.12, la primera aproximacion, que supone un valor de
tortuosidad de 3.5, predice que el equilibrio de adsorcidn en este sistema se alcanzaria
una vez transcurridas las primeras 130 horas de contacto. Los resultados
experimentales muestran que dicho equilibrio se alcanza cuando ha transcurrido,

aproximadamente, este tiempo, por lo que, el valor de D, = 10.84:107 cm?s, estimado
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para la muestra S, es bastante satisfactorio. Estos valores indican que el modelo
general de difusion permite reproducir con bastante precision los resultados
experimentales de adsorcion, por lo que, la combinacion del transporte externo y la
difusion explica satisfactoriamente el mecanismo de adsorcion en este sistema
concreto. Resultados similares se han observado para el carb6on activado C (Tabla
11.9); sin embargo, el carbén activado M, presenta una prediccion menos satisfactoria
(Fig. 11.13).

1.0

< Datos experimentales

081 — 1p tedérica = 3.5

CAa/Chao

0.0 T T T T T 1
0 2000 4000 6000 8000 10000 12000

t (min)

Figura 11.12. Cinéticas de adsorcién del DMZ sobre el carbén activado S. pH= 7, [DMZ],= 150
mg/L, T=298 K, [S]=1 g/L.

Tabla 11.9. Resultados obtenidos al aplicar el
modelo general de difusién a la adsorcion de DMZ
sobre los diferentes carbones activados. [Carbon
activado],= 1 g/L, Cao= 150 mg/L.

Carbén  Ca,  Dep10’ Deor10” 1,
activado (mg/L) (cm%s) (cm?/S) coregida

S 5.93 10.84 10.14 3.74
M 9.27 10.01 24.07 1.45
C 8.41 8.99 8.75 3.59
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Figura 11.13. Cinéticas de adsorcion del DMZ sobre el carbén activado M. pH= 7, [DMZ],= 150
mg/L, T= 298 K, [M]= 1 g/L.

Como se observa en la Figura 11.13, en el sistema DMZ-carbon M, los resultados
experimentales muestran dos grandes diferencias frente al modelo teorico: i) una
mayor velocidad de adsorcion vy ii) una concentracion superior de DMZ adsorbido en el
equilibrio. El primer punto puede justificarse por una menor cantidad de impedimentos
estéricos, lo que se traduce en una mayor difusividad efectiva, y estaria relacionado
con el mayor volumen de mesoporos del carbon activado M (Tabla 11.3). De este modo,
tras modificar la tortuosidad hasta un valor de 1.45, se obtiene una difusividad efectiva
corregida (Deorr) igual a 24.07-107 cm%s y una prediccion del modelo tedrico que se
acerca, significativamente, a los resultados experimentales. Sin embargo, tal y como
muestra la Figura 11.13, incluso con estas modificaciones, el modelo no satisface
adecuadamente la prediccion de los valores de cantidad adsorbida en el equilibrio, lo
que parece indicar que la difusividad del DMZ a través del carbén activado puede
verse afectada positivamente debido a un mayor acceso del contaminante a los poros
mas estrechos; este hecho esta justificado puesto que el carbén activado M dispone
de una microporosidad mas desarrollada (W,) y mas ancha (L,) que la del resto de
adsorbentes estudiados (Tabla 11.2). Ya que estos aspectos sobre la diferencia de
microporosidad no son considerados por el modelo teérico propuesto, éste resulta
insuficiente para explicar con total exactitud el mecanismo de adsorcion de este

sistema concreto.
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Los resultados obtenidos al aplicar el modelo general de difusion al proceso de
adsorcion de DMZ, mostrados anteriormente, son andlogos a los obtenidos para RNZ
y TNZ, con la excepcion de que los valores de tortuosidad corregidos han sido,
incluso, superiores al valor teérico de 3.5. Los valores obtenidos al aplicar el modelo
general de difusién a estos dos ultimos nitroimidazoles se recogen en las Tablas 11.10
y 1l.11. Para estos sistemas, el modelo puede corregirse para lograr un mejor ajuste de
los datos experimentales, con lo que la difusividad efectiva (Dep) toma un valor
corregido inferior (Dcorr). En la Figura I1.14 se observa, a modo de ejemplo, que para el
RNZ, la tortuosidad del carbén activado S necesaria para alcanzar el valor de Dgor
debe ser 4.33, un valor ligeramente superior a 3.5 fijado inicialmente. Este hecho se
repite para la adsorcion del RNZ y TNZ sobre los 3 carbones activados (Tablas [1.10 y
11.11), y puede justificarse por el mayor tamafio de estas dos moléculas, dificultando la
difusién a través del adsorbente.

Tabla 11.10. Resultados obtenidos al aplicar el
modelo general de difusion a la adsorcion de RNZ
sobre los diferentes carbones activados. [Carbdn
activado],= 1 g/L, Cao= 150 mg/L.

Carbéon  Ca, Dop10” Deor10’ 1,
activado (mg/L) (szls) (cmzls) corregida

S 3.05 9.28 7.50 4.33
M 4.03 8.57 6.11 4.91
C 5.1 7.70 7.02 3.84

Tabla 11.11. Resultados obtenidos al aplicar el
modelo general de difusion a la adsorcién de TNZ
sobre los diferentes carbones activados. [Carbon
activado],= 1 g/L, Cao= 150 mg/L.

Carbéon  Ca, Dop10’ Deor10’ 1,
activado (mg/L) (cm%s) (cm?S) coregida

S 1.51 7.56 5.84 4.53
M 0.96 6.98 5.64 4.36
C 4.15 6.27 5.59 3.92

El MNZ presenta un comportamiento diferente al resto de nitroimidazoles. En la Figura
11.15 se muestra, a modo de ejemplo, la cinética de adsorcion de MNZ sobre el carbén
activado S y en la Tabla 11.12, los parametros correspondientes a los tres carbones. Se

observa que los valores de tortuosidad corregidos para conseguir que el modelo se
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ajuste son, en general, inferiores a los correspondientes al resto de los nitroimidazoles,
de modo que los carbones M y C (Tabla 11.12) son inferiores a los propuestos por
Leyva y col. [41] para carbones activados. Asi, segun los datos mostrados en la Tabla
11112, la tortuosidad corregida estd comprendida entre 1.47 y 2.17 para los distintos
carbones, lo que supone una gran diferencia frente a los obtenidos para el resto de
nitroimidazoles, excepto para el sistema DMZ-carbén M (Tabla 11.9) que presenta una

tortuosidad corregida de 1.45.
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Figura 11.14. Cinéticas de adsorcion del RNZ sobre el carbén activado S. pH= 7, [RNZ],= 150
mg/L, T=298 K, [S] =1 g/L.
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Figura 11.15. Cinéticas de adsorcioén del MNZ sobre el carbén activado S. pH= 7, [MNZ],= 150
mg/L, T=298 K, [S] =1 g/L.
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Tabla 1l.12. Resultados obtenidos al aplicar el
modelo general de difusién a la adsorcion de MNZ
sobre los diferentes carbones activados. [Carbén
activado],= 1 g/L, Cpo= 150 mg/L.

Carbén  Ca,  Dop10’ Deor10” 1,
activado (mg/L) (cm%s) (cm?/S) comegida

S 5.40 9.55 15.42 217
M 8.41 8.82 20.30 1.52
C 6.50 7.92 18.85 1.47

Este comportamiento corrobora que la adsorcion del MNZ tiene lugar mediante un
mecanismo de adsorcion diferente al del resto de nitroimidazoles. Si se tiene en
cuenta que, en general, la difusividad de DMZ, la molécula de menor tamafio, es
menor que la de MNZ, se puede indicar que, los parametros texturales del carbén no
parecen ser los responsables de la mayor velocidad de adsorcion del MNZ. Por esta
razén, los resultados presentados a lo largo de este Capitulo parecen indicar que las
caracteristicas quimicas del adsorbato y del adsorbente son los pardametros que

controlan, en mayor medida, la velocidad de adsorcion de estos compuestos.

Cabe esperar que, para un mismo carbon activado, los valores de tortuosidad se
incrementen a medida que aumenta el tamano molecular del adsorbato cuando tiene
lugar la restriccion de poro. Los valores de 1, de DMZ, RNZ y TNZ se encuentran
dentro del rango recomendado, y el tamafio molecular de MNZ es menor que los
tamafios de RNZ y TNZ pero mayor que el tamafio de DMZ. Asi, los bajos valores de
T, obtenidos para el MNZ no son debidos a la restriccién de poro. Estos resultados se
pueden explicar si se considera que la difusion superficial esta teniendo lugar en vez
de la difusion intraparticular. Es decir, que la difusién intraparticular del MNZ se debe
tanto a la difusién en el volumen de poro como a la difusion en la superficie del carbén
activado. La difusion intraparticular del MNZ podria ser mas rapida cuando la difusion
superficial ocurre simultdneamente con la difusion en el volumen de poro. Puesto que
este modelo no considera la difusién en la superficie, los resultados obtenidos pueden
dar lugar a valores de D., mayores y a una disminucién de los valores de 1, (Tabla
11.12). La razén por la cual la difusion superficial toma importancia solamente en el
caso de la molécula de MNZ puede ser debido a las interacciones especiales que
tienen lugar entre la superficie de los carbones y la molécula de MNZ, que se

estudiaran en mayor detalle en el proximo Capitulo.
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4. CONCLUSIONES

Los resultados de la caracterizacion textural de los carbones activados muestran que
los tres carbones presentan una elevada area superficial (848-1301 m®g™) y una
microporosidad muy desarrollada. La composicion de los distintos grupos funcionales
de la superficie del carbon determina la quimica superficial de los mismos; asi, los
carbones C y S presentan una naturaleza fundamentalmente basica, con valores de
pHpzc de 8.8 y 9, respectivamente, mientras que el carbon M es ligeramente basico,

con un pHpzc cercano a 7.

Al estudiar la velocidad de adsorcion de los nitroimidazoles sobre los carbones
activados, se observa que en todos los carbones activados se alcanzé el equilibrio de
adsorcion una vez transcurridas 200 horas de contacto. Tras aplicar los modelos

cinéticos de pseudo-primer y pseudo-segundo orden se ha podido comprobar que:

1) La cantidad teorica de nitroimidazol adsorbida en el equilibrio, qe (tedrica), y
el coeficiente de correlacion lineal, R? obtenidos a partir de los modelos de
pseudo-primer y pseudo-segundo orden no son parametros adecuados para
determinar si estos modelos son capaces de predecir correctamente los
resultados experimentales. Para ello, es necesario llevar a cabo la
comparacion entre la prediccion tedrica y los datos obtenidos

experimentalmente.

2) La adsorcion de DMZ, MNZ y RNZ sobre los tres carbones estudiados se
ajusta mejor a un modelo de pseudo-primer orden, mientras que, para el caso
del TNZ, la molécula de mayor volumen, el modelo de pseudo-segundo orden

se ajusta mejor a los resultados experimentales.

3) La velocidad de adsorcién de los nitroimidazoles decrece en el orden MNZ >
DMZ > RNZ > TNZ, por lo que, en el caso de MNZ, el tamafio molecular no

parece ser un factor determinante en el proceso.

4) La velocidad de adsorciéon de los nitroimidazoles en los carbones aumenta
en el orden carbén C < S < M, lo cual esta relacionado con la disminucién del

porcentaje de oxigeno y el aumento de la hidrofobicidad del carbén en este
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mismo orden. Asi, en general, las interacciones hidrofébicas parecen ser las

que gobiernan la cinética del proceso de adsorcion.

El transporte externo de masa es una etapa importante en estos sistemas de
adsorcion durante las primeras horas de contacto, pero no es la Unica fuerza impulsora
implicada en el proceso. No se ha observado ninguna relacion significativa entre los
valores del coeficiente de transferencia externa de masa (k.) y los parametros
texturales o quimicos de los carbones activados.

Se ha aplicado un modelo general de difusion que combina el transporte externo de
masa Yy la difusion intraparticular, logrando ajustarse adecuadamente a los datos
experimentales en la mayoria de los sistemas estudiados. Existen notables diferencias
entre los valores de difusividad para los distintos nitroimidazoles que no parecen estar
exclusivamente relacionadas con los parametros texturales de los carbones o con el
tamafo del adsorbato. Por ello, las caracteristicas quimicas del adsorbente y del
adsorbato son de gran importancia a la hora de establecer el mecanismo de adsorcion

de los nitroimidazoles sobre los carbones activados.
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Figura All.1. Isotermas de adsorcion de N, en los tres carbones activados. P,= 727 mmHg,
T=77 K, [Carbon activado]= 0.1g. (0), S; (a), M; (O), C.
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Figura All.2. Isotermas de adsorcion de CO, en los tres carbones activados. P,= 727 mmHg,
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Figura All.3. Espectros de absorcion de los nitroimidazoles. [nitroimidazol],= 10 mg/L.

2.0 1 Pseudo 1% orden 2.0 Pseudo 2° orden
eammmm o--0--0 . .-8--0--0
164 007 © 164 009--2-
S o--8--- v L ..B--B---
124. . 5 124/ -
= ! PR
Dr ,- [<} Ds .
L AR A-A--A E N VNP A--A--A
0.8-?'4}' '|2| ; 0.8-}- ',|:|
kl " 'l
04’ 0.4 $
o.oF v v v " 0.0 . v v \
0 50 100 150 200 0 50 100 150 200
t(h) t(h)
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cinéticos de pseudo 1 y pseudo 2° orden; datos experimentales: (0), S; (a), M; (0), C.
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[DMZ],= 150 mg/L, T= 298 K [Carbon activado]= 0.2 g/L. (--), prediccion de los modelos
cinéticos de pseudo 1% y pseudo 2° orden; datos experimentales: (0), S; (), M; (), C.
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1. INTRODUCCION

Como se coment6é en la Introduccion de esta Memoria, el carbon activado se ha
empleado comunmente en la adsorcibn de microcontaminantes organicos en
disolucién [1-3]. Una de las principales interacciones adsorbato-adsorbente en estos
sistemas son las interacciones hidrofébicas, por lo tanto, el empleo de carbén activado
es especialmente adecuado para la adsorcion de farmacos, puesto que muchos de
ellos son compuestos organicos de baja polaridad. Por otro lado, los mecanismos de
adsorcion basados en las interacciones dispersivas pueden ser relevantes cuando se
trata de compuestos farmacéuticos aromaticos, ya que permiten el establecimiento de
interacciones -1 entre los electrones del anillo aromatico del adsorbato y los
electrones deslocalizados de los planos grafénicos de la superficie del carbén activado
[4].

La principal ventaja del uso del carbén activado en la eliminacion de farmacos es que
no presenta el inconveniente de la generacién de productos que puedan resultar
téxicos o farmacoldgicamente activos. Los datos disponibles en la bibliografia cientifica
sobre la capacidad de adsorcién de los carbones activados para la eliminacion de
farmacos de las aguas son, aunque escasos, muy favorables [5-10]. Sin embargo, la
capacidad de adsorcién esta determinada por el tiempo de contacto, competencia de
la materia organica natural, la solubilidad del farmaco, hidrofobicidad y el tipo de

carbén activado utilizado [6,10,11].

Con relacion al mecanismo por el cual transcurre el proceso de adsorciéon de estos
contaminantes, se observa en la bibliografia que, aun en la actualidad, existe una gran
controversia. Al existir cierta incertidumbre acerca de la aportacion de las distintas
interacciones involucradas en el proceso de adsorcién, no es posible determinar un

mecanismo general, siendo necesario un estudio minucioso para cada sistema.

De acuerdo con lo expuesto, el objetivo de este Capitulo es estudiar el
comportamiento de carbones activados de diferente naturaleza quimica y textural en
los procesos de adsorcion de los nitroimidazoles, tanto en régimen estatico como en
dinamico, de las aguas ultrapuras, superficiales, subterraneas y residuales urbanas.
En este estudio se evalla, también, la influencia de la naturaleza quimica de la
disoluciéon (pH y fuerza ionica) en el proceso de adsorcion de estos compuestos, asi

como la participacién conjunta de microorganismos y carbon activado (bioadsorcion)
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en los procesos de eliminacion de los mismos. Algunos de los resultados obtenidos en
este Capitulo seran de gran importancia para estudiar el comportamiento de los
carbones activados como iniciadores/promotores del proceso de ozonizaciéon de los

nitroimidazoles que se estudiara en el Capitulo 4.

2. EXPERIMENTAL

2.1. Isotermas de adsorcion

En el apartado 2.1. del Capitulo anterior se muestra una descripcion detallada acerca
de las técnicas y métodos empleados en la preparacion y caracterizacion de los
carbones activados utilizados para este estudio. Los resultados obtenidos de la
caracterizacion de los carbones se muestran en las Tablas 11.2-6.

Las caracteristicas y propiedades de los nitroimidazoles, asi como la estructura

quimica de los mismos, se presentan en la Tabla I1.1 y Figura Il.1, respectivamente.

Se han obtenido las isotermas de adsorcién de los cuatro nitroimidazoles en los tres
carbones activados (S, M y C). Para ello, se pusieron en contacto 100 mL de
disolucion acuosa de nitroimidazol de concentraciones crecientes (50-600 mg/L) con
0.1 g de carbén activado. Los matraces se mantuvieron en un bafio termostatico a 298
Ky, una vez transcurrido el tiempo de equilibrio (8 dias), se determind la concentracion
de nitroimidazol; a partir de ésta, se obtuvo la cantidad adsorbida en funcién de la
concentracion de equilibrio. El valor del pH al que se han obtenido las isotermas de

adsorcién estuvo comprendido entre 6y 7.

2.2. Modelos de isotermas de adsorciéon

Las isotermas de adsorcion obtenidas se han estudiado aplicandoles dos de los
modelos mas ampliamente utilizados para describir este tipo de procesos: el modelo
de Langmuir [12] y el de Freundlich [13].

El modelo de Langmuir ha sido, generalmente, utilizado para estudiar la adsorcion de
un soluto en fase liquida. Mediante la aplicacién de este modelo, se puede estimar la
capacidad de adsorcion de los carbones y la fortaleza de interacciones adsorbato-

adsorbente implicadas en el proceso de adsorciéon. En este modelo, la atraccién entre
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el adsorbato y la superficie del material adsorbente se basa, principalmente, en
fuerzas fisicas (electrostaticas o de Van der Waals) y en su aplicacién se asume que:
i) la adsorcion ocurre sobre lugares especificos de la superficie del adsorbente, ii) cada
molécula ocupa un lugar sin que, posteriormente, pueda ocurrir adsorciéon en el mismo
lugar y sin que existan interacciones entre las moléculas adyacentes adsorbidas vy, por

ultimo, iii) la energia de adsorcion es equivalente para cada sitio de adsorcion.

La isoterma de Langmuir se puede representar matematicamente por la siguiente
ecuacion linealizada:

C 1
. (In.1)

m

Coq _

X X

eq m

donde, X¢q es la cantidad adsorbida por unidad de masa del adsorbente a una
concentracion de equilibrio Ceq, Xm representa la méxima capacidad de adsorcion para
una monocapa completa y B es una constante relacionada con la variacion de la
energia libre del proceso de adsorcion. El producto BX;, da informacién acerca de la
afinidad relativa del adsorbato por la superficie del adsorbente. Representando Ceq/Xeq
frente a Cqq Se obtiene una linea recta de cuya pendiente y ordenada en el origen se

determinan los valores de los parametros X,y B.

Ademas de aplicar el modelo de Langmuir a los datos de adsorcibn de los
nitroimidazoles, también se ha utilizado la ecuacion de Freundlich, la cual, mediante
una ecuacion matematica de tipo exponencial (Ecuacion 111.2), relaciona la cantidad de

soluto adsorbido X4 y la concentracion de equilibrio Ceg:
1
Xo =K; CL0 (I11.2)
donde, K; es la constante de equilibrio y n es una constante relacionada con la afinidad

entre el adsorbente y el adsorbato. Esta ecuacion puede ser linealizada de la siguiente

forma:
log X¢q = logKj +1IogCeq (1.3)
n
representando logXeq frente a logCeq, se obtiene una linea recta, de cuyos valores de

la pendiente y ordenada en el origen se obtienen los parametros de la isoterma de
Freundlich, K¢y n.
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El modelo de Freundlich considera que: i) la superficie del adsorbente es heterogénea,
ii) los sitios de adsorcion tienen distintas afinidades, ocupandose en primer lugar las
posiciones de mayor afinidad y iii) al igual que en el caso del modelo de Langmuir, en

su aplicacién se asume que la adsorcion es de tipo fisico.

2.3. Influencia de la naturaleza quimica de la disolucién

El estudio de la influencia del pH del medio en el proceso de adsorcion de los
nitroimidazoles se ha llevado a cabo adicionando 0.1 g de carbén activado a matraces
erlenmeyer de 100 mL de disolucién de nitroimidazol, de concentracion 600 mg/L, a
diferentes valores de pH (2-11). El pH de trabajo se obtuvo adicionando el volumen
adecuado de HCI (0.1 N) y NaOH (0.1 N) a la disolucion del nitroimidazol
correspondiente. Una vez alcanzado el equilibrio, se determind la concentracion de

nitroimidazol en la disoluciéon y la cantidad adsorbida.

El andlisis del efecto de la presencia de electrolitos en el proceso de adsorcién se ha
realizado poniendo en contacto 100 mL de una disolucion del nitroimidazol
correspondiente (600 mg/L) y NaCl (concentraciones comprendidas entre 0.0001 y
0.1 M) con 0.1 g de carbon activado. La cantidad de nitroimidazol adsorbida en cada

sistema se determind obteniendo la concentracion de equilibrio.

Para estudiar la influencia de aguas con diferente composicion quimica, se
recolectaron muestras de aguas naturales (superficiales y subterraneas) de la Estacion
de Tratamiento de Aguas Potables (ETAP) de Motril, y de aguas residuales
procedentes de la Estacion Depuradora de Aguas Residuales (EDAR) de la misma
localidad granadina. Estas muestras han sido suministradas por la empresa Aguas y
Servicios de la Costa Tropical de Granada. En la Tabla 1ll.4 se presentan los
resultados obtenidos de la caracterizacion de las aguas. La concentracion de carbono
organico total (TOC) presente en la disolucion se ha determinado mediante un equipo
Shimadzu V-CSH. Una descripcion detallada acerca de la determinacion de TOC se
muestra en el apartado 2.5.4 del siguiente Capitulo. La metodologia utilizada para la
determinacion de la alcalinidad y dureza de las aguas se describe en detalle en la guia
"Métodos Normalizados para el Analisis de Aguas Potables y Residuales" de APHA-
AWWA-WPCF [14]. Las aguas, una vez caracterizadas Yy filtradas, se han mantenido

refrigeradas hasta su utilizacion.
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2.4. Bioadsorcioén de nitroimidazoles

Con el fin de determinar la eficiencia de la accion combinada del carbén activado y los
microorganismos (bacterias) en el proceso de eliminacion de los nitroimidazoles, se
han obtenido las isotermas de adsorcion de los mismos sobre los carbones en
presencia de bacterias (bioadsorcion). Para ello, se ha utilizado una mezcla de
microorganismos obtenidos de los efluentes secundarios provenientes de la EDAR de
Aguas y Servicios de la Costa Tropical (Motril). Se agregaron 5 mL de esta agua a un
matraz erlenmeyer que contenia 25 mL de una disolucion de TSB (Tryptone Soy
Broth) esterilizada en autoclave y tamponada a pH 7. El matraz se agité a la
temperatura de 303 K hasta que se observo turbidez en la disolucion. Una vez
centrifugada y lavada varias veces con agua destilada y estéril, se agregd 1 mL de
esta suspension de bacterias a cada uno de los matraces para la obtencion de las
isotermas de bioadsorcion; estas isotermas se obtuvieron siguiendo el procedimiento

descrito anteriormente para la obtencion de las isotermas de adsorcion (Apartado 2.1).

En las experiencias de bioadsorcion de nitroimidazoles, parte de las bacterias
presentes se podran adsorber sobre el carbén activado. Por ello, con objeto de
comprobar si este proceso de adsorcion tuvo lugar, se han realizado fotografias
mediante microscopia electronica de barrido (SEM) del carbén S antes y después de
llevar a cabo la bioadsorcién de los nitroimidazoles. El equipo utilizado ha sido un
microscopio electrénico de alta resolucion LEO (Carl Zeiss), mod. GEMINI-1530, del

Centro de Instrumentacion Cientifica de la Universidad de Granada.

2.5. Adsorcion de nitroimidazoles en régimen dinamico

Se ha estudiado, también, la adsorcién de los nitroimidazoles en régimen dinamico
usando columnas de carbon activado. Para ello, se ha pasado una disolucion de
nitroimidazol (100 mg/L) a través de columnas de 2 g de carbén activado, 7 cm de alto
y 1 cm de diametro, con un flujo de 1.5 mL/min. Al igual que en la determinacion de las
isotermas, las disoluciones han sido preparadas en ausencia de cualquier compuesto
controlador del pH. A diferentes periodos de tiempo, se tomaron muestras de la
disolucién a la salida de la columna y se determin6 la concentracion de nitroimidazol;

estas experiencias se siguieron hasta la saturacion de la misma. A partir de estas
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experiencias, se han obtenido las curvas de rotura de las columnas de carbén y las

caracteristicas de las mismas [15].

3. RESULTADOS Y DISCUSION

3.1. Procesos de adsorcion de los nitroimidazoles

Con el fin de investigar el mecanismo implicado en el proceso de adsorcién de los
nitroimidazoles y determinar la capacidad de adsorcion de los diferentes carbones, se
han obtenido las correspondientes isotermas de adsorcién. En las Figuras 111.1-3 se
presentan las isotermas de adsorcion normalizadas de los cuatro nitroimidazoles en
los carbones activados. Con objeto de comparar las isotermas de adsorcion de los
cuatro nitroimidazoles, en las citadas figuras se han representado los milimoles de
nitroimidazol adsorbidos por gramo de carbdn (Xeq) frente a la relacion entre las
concentraciones de equilibrio y la solubilidad de cada nitroimidazol en agua a 298 K
(Ced/S)-
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Figura llIl.1. Isotermas de adsorcién normalizadas para la solubilidad de cada nitroimidazol
sobre el carbén S. Modelo de Langmuir. pH 7, T= 298 K. [S]= 1 g/L. (¢), MNZ; (a), DMZ; (0),
TNZ; (O), RNZ.
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Figura Ill.2. Isotermas de adsorcién normalizadas para la solubilidad de cada nitroimidazol
sobre el carbén M. Modelo de Langmuir. pH 7, T= 298 K. [M]= 1 g/L. (¢), MNZ; (a), DMZ; (0),
TNZ; (O), RNZ.
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Figura IlIl.3. Isotermas de adsorcién normalizadas para la solubilidad de cada nitroimidazol
sobre el carbén C. Modelo de Langmuir. pH 7, T= 298 K. [C]= 1 g/L. (¢), MNZ; (a), DMZ; (0),
TNZ; (O), RNZ.

Los datos obtenidos al aplicar las ecuaciones de Langmuir y Freundlich a las
isotermas de adsorcion se exponen en las Tablas Ill.1 y lIl.2, respectivamente. Al
aplicar la ecuacion de Langmuir, en todos los sistemas se han obtenido coeficientes de

correlacion superiores a 0.99; sin embargo, en el caso de la ecuacion de Freundlich,
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los coeficientes de correlacion estan comprendidos entre 0.842 para el sistema TNZ-
carbén S y 0.987 para el DMZ-carbéon M (Tabla I11.2). Asi, aunque ambos modelos
podrian ser utilizados para explicar nuestros resultados, el que mejor se ajusta a los

datos experimentales es el modelo de Langmuir.

Tabla lll.1a. Valores de la capacidad de adsorcion de los
carbones activados obtenidos al aplicar la ecuaciéon de
Langmuir a los datos de adsorcion.

Nitro- Xm X' 10°,
imidazol (mmol-g™) (mmol-m™)
S M ( S M Cc
MNZ 192 125 1.68 156 0.96 1.98
DMZ 1.99 132 204 1.62 1.01 240
TNZ 1.37 156 1.04 112 120 1.23
RNZ 197 182 1.89 161 140 223

Tabla lll.1b. Valores de la constante B y de la afinidad relativa de los
nitroimidazoles sobre los carbones activados obtenidos a partir de la
ecuacion de Langmuir.

Nitro- B | BXm
imidazol (L-mmol”) (Lg7)
s M c s M c
MNZ 5211 944 2350 100.00 11.82 39.37
DMZ 4384 938 2329 8724 1239 47.62
TNZ 75.79 9424 5645 104.17 147.06 58.82
RNZ 52.85 2549 2457 10411 4651 46.51

Tabla IlIl.2. Parametros obtenidos a partir de la ecuacion de Freundlich
adsorcion de nitroimidazoles sobre los carbones activados.

para la

Nitro- S M c
imidazol 4, kK, i K P i K P
(L-g”) (L-g”") (L-g”")
MNZ 0247 40327 0.925 0.268 171.67 0.968 0.282 24842 0.932
DMZ  0.235 408.97 0.901 0261 191.20 0.987 0.260 34546 0.893
TNZ 0.295 268.47 0.842 0.214 439.44 0.915 0.280 200.26 0.885
RNZ 0.223 479.40 0.935 0.262 317.03 0.967 0.240 361.80 0.928
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Los resultados presentados en la Tabla Ill.1a indican que, independientemente del
carbén y del nitroimidazol considerado, la capacidad de adsorcién de los carbones es
considerablemente elevada; asi, los valores de X, estan comprendidos entre 1.04 y
2.04 mmol/g para los sistemas TNZ-carbén C y DMZ-carbén C, respectivamente.
Ademas, es interesante destacar que los valores de la afinidad relativa (Tabla 11l.1b),
BXm, son relativamente elevados, lo que indica la alta afinidad quimica de los
nitroimidazoles por los carbones. Asi mismo, en la Tabla lll.2, se observa que los
correspondientes valores del coeficiente exponencial de Freundlich, 1/n, son bajos,
estando comprendidos entre 0.214 y 0.295, lo que indica fuertes interacciones
adsorbente-adsorbato [13]. Ademas, como se puede observar en la Figura 111.4, resulta
interesante destacar que el valor de la constante B de la ecuacién de Langmuir, la cual
esta relacionada con la energia de adsorcion, aumenta en el orden DMZ < MNZ < RNZ
< TNZ, lo cual podria estar relacionado con la solubilidad de estos nitroimidazoles en
agua, aumentando la energia de adsorcion de los mismos a medida que disminuye su
solubilidad (Tabla 11.1). Como se discutirda posteriormente, las interacciones
predominantes en estos procesos de adsorcion son las de tipo dispersivo de Van der
Waals, las cuales, como es sabido, son mas fuertes a medida que las especies
implicadas son de mayor tamafio; esto justifica el hecho de que el parametro B de
Langmuir en estos sistemas aumente con el volumen molecular del nitroimidazol
(Fig. 111.5).
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Figura lll.4. Relacion de la constante de Langmuir (B) con la solubilidad de los nitroimidazoles
en agua para los carbones activados (¢), S; (0), M; (a), C.
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Figura IIl.5. Relacion de la constante de Langmuir (B) con el volumen de los nitroimidazoles
para los carbones activados (¢), S; (0), M; (a), C.

Con objeto de comparar la capacidad de los carbones para adsorber los diferentes
nitroimidazoles se ha expresado esta capacidad en milimoles de nitroimidazol
adsorbido por unidad de area superficial del carbon (X',). Cuando se comparan estos
valores, incluidos en la Tabla Ill.1a, se observa que, excepto en el caso del TNZ, la
capacidad de adsorcion de los carbones aumenta en el orden M < S < C. Este orden
podria estar relacionado con el contenido en oxigeno de los carbones, el cual aumenta
en el mismo sentido (Fig. 111.6). Asi, en el caso de los carbones C y S, este oxigeno se
encuentra mayoritariamente formando grupos fendlicos (Tabla 11.4), los cuales son
activantes electrénicos de los anillos aromaticos de los planos grafénicos del carbon.
Por lo tanto, este hecho favorecera la adsorcion de compuestos aromaticos como los
nitroimidazoles (Fig. II.7), los cuales se adsorben mediante interacciones dispersivas
de los electrones 1 de sus anillos aromaticos con los electrones 1 de los planos
grafénicos del carbén [4]. Ademas, la presencia de oxigeno en el carbon favorece,
también, el establecimiento de enlaces por puentes de hidrégeno entre los

nitroimidazoles y la superficie del carbén.
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Figura Ill.6. Relacion de la capacidad de adsorcion (X',) frente al contenido en oxigeno de los
carbones activados (<), MNZ; (A), DMZ; (0), TNZ; (O), RNZ.
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Figura IllIl.7. Relacién de la capacidad de adsorcion (X',) frente al contenido en grupos
fendlicos de los carbones activados (¢), MNZ; (o), DMZ; (0), TNZ; (O0), RNZ.

Cuando se compara la capacidad de adsorcion de los carbones para cada uno de los
nitroimidazoles (X',) se observa que, excepto para el carbon M, X'y, disminuye en el
orden DMZ > RNZ > MNZ > TNZ. Estos resultados estan relacionados, en cierta

medida, con el tamafio de las moléculas de nitroimidazol (Tabla 11.1) y, por lo tanto,



172 Capitulo 3

con la accesibilidad de las mismas al interior de la porosidad del carbén. Asi, el de
mayor tamafo, TNZ, es el que menos se adsorbe, y el de menor tamafo, DMZ, es el
que presenta una mayor accesibilidad a la superficie del carbén y, en consecuencia,
una mayor adsorcion. De hecho, el elevado tamafo de la molécula de TNZ justifica su
comportamiento anémalo (Figuras IIl.4, 6 y 7). Independientemente de la accesibilidad
de los nitroimidazoles a la superficie del carbdn, otro parametro que favorece la
adsorcion de los mismos es la densidad electrénica de su anillo aromatico, puesto que
ésta potencia las interacciones dispersivas -1 adsorbato-adsorbente, anteriormente
mencionados. Por lo tanto, considerando la composicion quimica de estos
nitroimidazoles y el poder activante/desactivante electrénico de los grupos funcionales
presentes en cada uno de ellos, la densidad electronica de los anillos aromaticos
disminuye en el orden DMZ > RNZ = MNZ > TNZ, el cual coincide con el encontrado
para la capacidad de adsorcion de estos nitroimidazoles. Todos estos resultados
ponen de manifiesto que el proceso de adsorcion viene gobernado, principalmente, por

las interacciones dispersivas anteriormente mencionadas.

3.2. Influencia del pH del medio en el proceso de adsorcion de los

nitroimidazoles

En la Figura 111.8 se muestra la influencia del pH de la disoluciéon en el proceso de
adsorcion de los nitroimidazoles sobre el carbén activado M. Se puede observar que el
pH de la disolucion no afecta significativamente al proceso de adsorcion en el intervalo
de pH comprendido entre 4 y 11; sin embargo, a pH 2 se produce una leve
disminucién en la adsorcién de los cuatro nitroimidazoles. Esto es debido a la
protonacién de los nitroimidazoles a valores de pH préximos a 2, de acuerdo con el
diagrama de distribucion de especies presentado en la Figura 11.2 y sus valores de
pka; mostrados en la Tabla Il.1. Este hecho provoca el establecimiento de
interacciones electrostaticas repulsivas entre la superficie del carbdn, cargada
positivamente a pH 2 (pHgisowcion < PHpzc), Y los nitroimidazoles, cargados

positivamente para valores de pH cercanos a 2.

Los resultados presentados en la Figura Ill.8 confirman que las interacciones
electrostaticas no desempefian un papel importante en el proceso de adsorcién de los
nitroimidazoles sobre la superficie del carbén activado, en el intervalo de pH
comprendido entre 4-11, ya que, en estas condiciones, las moléculas de los

nitroimidazoles se encuentran en su forma neutra, y la progresiva ionizacién de los
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grupos oxigenados superficiales del carbon activado a medida que aumenta el pH de
la disolucién, y, por lo tanto, el incremento en la densidad de carga negativa
superficial, no produce una reduccibn en el proceso de adsorcion de los
contaminantes. Estos datos corroboran, como se expuso en el apartado anterior, que
las interacciones no electrostaticas son las principales responsables del proceso de

adsorcion de estos compuestos sobre el carbon activado.
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Figura IIl.8. Cantidad de nitroimidazol adsorbida sobre el carb6n M en funcién del pH del
medio. T= 298 K. [M]= 1 g/L. [nitroimidazol],= 600 mg/L. (¢), MNZ; (a), DMZ; (0), TNZ; (O),
RNZ.

3.3. Influencia de la fuerza idnica en el proceso de adsorcion de los

nitroimidazoles

Con el fin de profundizar en el analisis de las interacciones implicadas en el proceso
de adsorcion de los nitroimidazoles, se ha realizado un estudio de la influencia de la
fuerza ionica de la disolucion en dicho proceso. Asi, de acuerdo con los resultados
recogidos por Radovic et al. [1], la presencia de electrolitos en disolucion puede
modificar la fortaleza de las interacciones electrostaticas adsorbato-adsorbente debido

a un efecto de apantallamiento.

En la Figura 111.9 se muestran los resultados obtenidos al llevar a cabo la adsorcién de
los nitroimidazoles sobre el carbdn M en presencia de concentraciones crecientes de

NaCl. Se puede observar que, independientemente del compuesto considerado, la
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presencia de fuerza i6nica en la disolucion no produce un cambio en la capacidad de
adsorcién del carbéon. Estos resultados ponen de manifiesto, una vez mas, que las
interacciones que gobiernan estos procesos de adsorcion no son de naturaleza
electrostatica; por lo tanto, el proceso de adsorciéon no se ve afectado por la presencia

de electrolitos.
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Figura 111.9. Cantidad de nitroimidazol adsorbida sobre el carbon M en funciéon de la fuerza
i6nica. pH 7, T 298 K. [M]= 1 g/L. [nitroimidazol],= 600 mg/L. (¢), MNZ; (a), DMZ; (0), TNZ;
(O), RNZ.

3.4. Influencia de la presencia de microorganismos en el proceso de adsorcion

de nitroimidazoles (bioadsorcion)

La presencia de microorganismos en las aguas naturales y residuales es una de las
principales variables que pueden condicionar la eficacia del carbén activado como
agente depurativo; ello es debido al hecho de que los microorganismos se pueden
adsorber en el carbéon durante el tratamiento del agua dando lugar a la formacion de
colonias de bacterias en la superficie del carbon activado (carbon activo biologico)
[16]. El establecimiento de estos microorganismos en el carbon puede tener algunos

efectos beneficiosos como son:

1) La vida de los lechos de carbéon se prolonga, puesto que los
microorganismos pueden convertir la materia organica biodegradable en
biomasa, diéxido de carbono y productos residuales que evitan la saturacion
del carbon [17].
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2) La biopelicula que se forma en el carbon cuando se adsorben los
microorganismos produce cambios en la textura porosa del carbdén y en su
carga superficial que, en algunos casos, puede afectar a la adsorcién de
diferentes contaminantes sobre el carbon [18]. Puesto que las dimensiones
medias de las bacterias estan en el rango de 0.3-30 ym [19,20], su adsorcion
en el carbon activado afectara directamente a los macroporos mas grandes,
pero producira cambios indirectos a través del bloqueo de la entrada de poros

mas pequefios.

En la Figura Ill.10 se muestran las isotermas de adsorcién/bioadsorcion del DMZ y
RNZ sobre el carbén S en presencia y ausencia de microorganismos. Los resultados
obtenidos al aplicar la ecuacién de Langmuir a estas isotermas se presentan en la
Tabla 111.3. En ella, se puede observar que la presencia de microorganismos durante el
proceso de adsorcion de estos nitroimidazoles incrementa la capacidad de adsorcion
del carb6n S en un 22 %, mientras que, sin embargo, los valores de la afinidad relativa
adsorbato-adsorbente (BX:,) se ven reducidos, aproximadamente, en un 60 %. Estos
resultados parecen indicar que la presencia de bacterias produce un cambio en las
principales interacciones responsables del proceso de adsorcion, y, por lo tanto, un
posible cambio en el mecanismo de adsorcién. Previo a la obtencién de las isotermas
de bioadsorcion, se estudiaron las cinéticas de biodegradacion de estos
nitroimidazoles por las bacterias objeto de estudio, observandose que, en las

condiciones experimentales usadas, la biodegradacion de estos compuestos fue nula.
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Figura 111.10. Isotermas de adsorcion del DMZ (a) y RNZ (b) en presencia (O) y ausencia (A)
de microorganismos sobre el carbon S. pH 7, T 298 K. [S]= 1 g/L.
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Tabla Illl.3. Resultados obtenidos al aplicar la ecuacién de Langmuir a las isotermas de
adsorcién de DMZ y RNZ sobre el carb6on S en presencia y ausencia de microorganismos.

DMZ RNZ
Carbén  Con bacterias Sin bacterias Con bacterias Sin bacterias
activado
Xm BXn Xmn BXn Xm BXn Xm BX
(mmol/g) (L/g) (mmol/g) (L/g) (mmol/g) (L/g) (mmol/g) (L/g)
S 244 31.06 1.99 87.24 242 4425 1.97 104.11

Con objeto de comprobar si la adsorcion de bacterias sobre el carbéon activado tuvo
lugar, se han realizado fotografias (Fig. 11l.11) mediante microscopia electrénica de
barrido (SEM) del carb6on S antes y después de llevar a cabo la bioadsorcion de DMZ.
Asi, mediante estas imagenes, queda patente la colonizacién de la superficie del

carbon por las bacterias durante el proceso de bioadsorcion.

Figura Ill.11. Fotografias realizadas mediante SEM del carbon S antes y después de llevar a
cabo la bioadsorcion de DMZ. a) Carb6n S, b) Carbdn S + bacterias y c) Carbon S + bacterias
+ DMZ.

El efecto que produce la adsorcién de bacterias sobre las propiedades quimicas y
texturales del carbon activado S ha sido estudiado en articulos previos [16,18], donde
se comprob6 que la adsorcion de bacterias sobre este carbdn produce i) una

disminucion en el valor del area superficial externa, debido al bloqueo de los poros vy ii)
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una reduccion en el valor del pHpzc del carbén activado, incrementando su densidad
de carga negativa superficial. Ademas, debido a que las paredes externas de las
bacterias estan compuestas de fosfolipidos [21], la adsorcién de las mismas sobre el
carbon activado incrementa la hidrofobicidad de la superficie del carbdn. Asi, los
resultados mostrados en la Figura II1.10 y Tabla Ill.3, podrian ser debidos a este
incremento en la hidrofobicidad de la superficie del carbén activado que, como es
sabido, favorece considerablemente los procesos de adsorcion en fase acuosa, al
disminuir la competitividad entre las moléculas de agua y de adsorbato por la

superficie del carbon biologico.

3.5. Adsorcion de TNZ sobre carbén activado en régimen dinamico. Influencia de

las caracteristicas quimicas del agua

Para estudiar la adsorcion de los nitroimidazoles en régimen dinamico se han usando
columnas de carbén activado (M) y aguas de distinta composicién quimica. Para llevar
a cabo estas experiencias, se ha elegido el Tinidazol como nitroimidazol modelo ya
que, junto al MNZ, es representativo de los antibidticos del grupo de los
nitroimidazoles que se administran a los seres humanos y, ademas, presenta la
cinética de adsorcion mas lenta sobre el carbén activado M. Con objeto de
aproximarnos lo mas posible a una situacion real, se han realizado estudios con aguas
superficiales, subterraneas y residuales. En la Tabla 1ll.4 se presentan las
caracteristicas quimicas de las mismas, observandose que el agua residual se
caracteriza por presentar una elevada concentracion de materia organica, mientras
que el agua superficial presenta elevadas concentraciones de iones calcio y magnesio,
asi como el agua subterranea que, ademas, presenta un alto grado de mineralizacion,

alta conductividad eléctrica y alta dureza.

Tabla lll.4. Caracteristicas quimicas de las aguas utilizadas.

Agua pH TOC? [HCO;] [Ca*] [Mg*] Cond.”
(mg/L) (meg/L) (mmol/L) (mmol/L) (uS/cm)

Ultrapura 6.80 0.0 0.0 0.00 0.00 0.055
Superficial 8.30 14.9 6.4 1.55 1.1 688
Subterranea 7.45 29.7 8.8 2.53 218 1623
Residual 7.77 88.9 7.2 212 1.53 1578

a) Carbono organico total
b) Conductividad en pSiemens-cm™ a 298K.
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En la Figura Ill.12 se presentan las curvas de rotura para la adsorcion de TNZ en

columnas de carbén activado M y usando las aguas descritas en la Tabla 111.4.

[TNZJ[TNZ}
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Figura Ill.12. Curvas de rotura del TNZ sobre el carbén M en funcién del tipo de aguas. T= 298
K. (¢), Agua ultrapura; (O), superficial; (A), subterranea; (0), residual. [nitroimidazol]l,= 100
mg/L.

A partir de estas curvas de rotura, se han determinado los valores de las diferentes
caracteristicas de las columnas [15] que se exponen en la Tabla IIl.5. En ella se
observa que, independientemente del tipo de agua considerada, la cantidad adsorbida
en el punto de rotura de la columna (Xp02) €s muy inferior a la capacidad de adsorcion
determinada en régimen estatico (Tabla lll.1a). Estos resultados indican que el
proceso de adsorcion en régimen dinamico es menos eficiente que en régimen
estatico debido a los problemas de difusién del TNZ hacia el interior de los poros del
carbon y al menor tiempo de contacto entre el adsorbato y el adsorbente. Es
interesante destacar las diferencias observadas en los valores de las distintas
caracteristicas de las columnas en funciéon de las caracteristicas quimicas del agua

considerada.
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Tabla III.5. Caracteristicas de las columnas de carbén M en la adsorcion de
TNZ en funcién del tipo de aguas utilizadas.

Agua Xo.02” Voo2” Xo” o9 Hurz? Gu”
(mmol/g) (mL) (mmol/g) (cm) (%)

Ultrapura 0.35 1377 1.28 0.636 6.044 41.14

Superficial 0.64 2693 1.53 0.660 4.341 56.13

Subterranea 0.73 2870 1.85 0.591 4.697 57.50

Residual 0.17 700 1.68 0.694 7.670 15.77

a) Xoo2: Cantidad de TNZ adsorbida en el punto de rotura de la columna.
b) Voe2: Volumen tratado en el punto de rotura de la columna.

c) Xops: Cantidad adsorbida en la columna cuando la concentracién de TNZ
en el efluente es el 80 % de la concentracion inicial.

d) @: Capacidad fraccional de la zona de transferencia de masa.

e) Hurz: Altura de la zona de transferencia de masa
f) Gu: Grado de utilidad de la columna

En la Tabla Ill.5 se puede observar que, para el caso de las aguas superficiales v,

sobre todo, para las subterraneas, los valores de los parametros Vo2, X002, Xos Y €l

grado de utilidad de la columna (Gu) son mayores que en el caso de agua ultrapura,

mientras que la altura de la zona de transferencia de masa es menor, indicando un

incremento en la eficacia del proceso depurativo en estas aguas naturales. Esto puede

ser debido a dos efectos:

i) La menor solubilidad de los nitroimidazoles en las aguas superficiales y

subterraneas como consecuencia de la mayor alcalinidad y salinidad, ya que,

como es sabido, los compuestos organicos no polares disminuyen

sensiblemente su solubilidad en presencia de sales [22,23], explicandose asi el

incremento en los valores de los parametros Vg o2, Xo.02, Xosy Gu.

i) La presencia de iones Ca?" modifica la adsorcion de moléculas organicas

sobre carbones activados, ya que este ion puede reaccionar como un co-

adsorbente creando un puente entre la estructura del carbon activado y las

moléculas adsorbidas [24,25]. Asi, los iones de calcio modifican el estado

idnico superficial, mejorando la adsorcion.

En cambio, los resultados observados para el proceso de adsorcién del TNZ en aguas

residuales muestran una notable disminucion en los valores de Vg2, X002 Y Gu, y un

incremento en Hyrz, debido a que la adsorcion de la materia organica disuelta sobre la
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superficie del carbon provocaria una reduccion del area superficial disponible para la
adsorcion de las moléculas de TNZ. Por lo tanto, la eficacia del proceso depurativo se
ve reducida al establecerse una competitividad entre la materia organica disuelta y las
moléculas de TNZ por los sitios de adsorcién de la superficie del carbén, lo que esta
de acuerdo con la bibliografia encontrada [26,27]. Ademas, resulta interesante resaltar
que los valores de la capacidad fraccional de la zona de transferencia de masa (®) son
independientes de las caracteristicas del agua utilizada, determinandose valores

préximos a 0.6 para todos los casos estudiados (Tabla Il1.5).

4. CONCLUSIONES

Los carbones activados estudiados presentan una elevada capacidad para adsorber
nitroimidazoles. Las interacciones adsorbente-adsorbato estan directamente
relacionadas con el tamafio molecular del nitroimidazol. La capacidad de los carbones
para adsorber nitroimidazoles esta directamente relacionada con la densidad de
electrones 1 deslocalizados en las capas grafénicas del carbén y la densidad
electrénica del anillo aromatico del nitroimidazol, lo que indica que las interacciones
que gobiernan el proceso de adsorcion son las de tipo dispersivo entre los electrones
de las capas grafénicas del carbon y los anillos aromaticos de los nitroimidazoles, de
modo que la presencia de grupos activantes de electrones, tanto en el carbén como en

los nitroimidazoles, favorece el proceso de adsorcion.

El pH del medio y la presencia de electrolitos no afectan considerablemente a la
adsorcion de estos compuestos sobre el carbon activado. Estos resultados indican que
las interacciones electrostaticas adsorbente-adsorbato no desempefian un papel

importante en los procesos de adsorcion estudiados.

En las condiciones experimentales de nuestros andlisis, los nitroimidazoles no son
degradados por los microorganismos utilizados en la etapa de tratamiento biolégico de
una estacion depuradora de aguas residuales; sin embargo, la presencia de estos
microorganismos durante el proceso de adsorcion de estos compuestos incrementa la
adsorcién/bioadsorcion de los mismos sobre el carbén activado, aunque, sin embargo,
se debilitan las interacciones entre el adsorbato y la biopelicula de la superficie del
carbon. Estos resultados se justifican teniendo en cuenta el incremento de la
hidrofobicidad que experimenta la superficie del carbéon al adsorber parte de las

bacterias presentes.
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Los resultados obtenidos al llevar a cabo el proceso de adsorcién en régimen dinamico
muestran que la capacidad adsortiva del carbén activado se incrementa
considerablemente al llevar a cabo el proceso en aguas superficiales y subterraneas,
mientras que, en aguas residuales urbanas, la capacidad de adsorcion disminuye. La
disminucion de la solubilidad de los nitroimidazoles en aguas de elevada alcalinidad,
como ocurre en las aguas superficiales y subterraneas, y la reduccion en el area
superficial del carbén disponible para la adsorcion de nitroimidazoles, como
consecuencia de la adsorcion de la materia organica disuelta en las aguas residuales,

podrian explicar estos resultados.
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1. INTRODUCCION

Uno de los problemas actuales mas graves en el tratamiento de aguas es la elevada
cantidad de residuos y la presencia en las mismas de una gran variedad de
compuestos quimicos de higiene personal y productos derivados de los farmacos. Las
plantas de tratamiento convencionales no son eficaces a la hora de eliminar
completamente muchos de estos farmacos, los cuales, a veces, son transformados en
compuestos farmacoldgicamente activos. Por ello, restos de productos farmacéuticos
pasan al medio acuatico, produciendo un gran impacto ambiental, como se comento

en el Capitulo de Introduccion.

Mientras que algunas aguas contaminadas por compuestos de origen antropogénico
pueden, en general, ser procesadas eficientemente por plantas de tratamiento
biolégico, adsorcion sobre carbdn activado o tratamientos quimicos convencionales,
en los casos en los que se detectan compuestos farmacolégicamente activos, estos
procedimientos resultan inadecuados para alcanzar el grado de pureza y calidad del

agua que le permita ser apta para el consumo.

Frente a estos problemas, actualmente se esta recurriendo al uso de los llamados
Procesos Avanzados de Oxidacion (PAOs) para la eliminacion de compuestos
procedentes de los farmacos. Como se ha expuesto en la Introduccién de esta
Memoria, son muchos los métodos que se han empleado para la degradacion de
farmacos, incluyendo la ozonizacion y los PAOs basados en el uso del ozono para la
generacion de radicales HO- [1-23]. Desafortunadamente, en las plantas de
tratamiento de aguas, no se alcanza, en general, la completa mineralizacion de los
farmacos con las dosis usuales de ozono, dando lugar a la formaciéon de subproductos
de degradacién que mantienen su actividad farmacolégica y que, en la mayoria de los

casos, pueden dar lugar a un aumento de la toxicidad del sistema.

El uso combinado de ozono y carbon activado, en un mismo proceso, se presenta
como una opcion atractiva para destruir compuestos organicos toxicos. Hasta hace
poco tiempo, se pensaba que la mayor ventaja de adicionar carb6n activado al sistema
se debia a la alta capacidad de adsorcion del mismo; sin embargo, diversos estudios
han demostrado que el carbén activado actia como iniciador/promotor de la

descomposicion del ozono en disolucién iniciando una reaccion en cadena de tipo
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radicalario, que continta en la fase acuosa acelerando la transformacion del ozono en
radicales hidroxilo libres [24-27], los cuales presentan un gran poder oxidante,

degradando, por lo tanto, a la mayoria de los contaminantes organicos.

El objetivo principal de este Capitulo es analizar la efectividad del ozono y de las
tecnologias basadas en el uso simultineo de ozono y carbdn activado en la
eliminacién de los cuatro nitroimidazoles objeto de estudio de esta Tesis. Se ha
realizado el estudio de la influencia de las variables operacionales en la efectividad de
los diferentes sistemas (O3, O3/OH" y Os/carbédn activado), asi como de la cinética y del
mecanismo implicado en cada uno de estos procesos. Para completar el estudio, se
ha analizado también la eficacia de las tecnologias basadas en el uso conjunto de

ozono y carbdn activado en régimen continuo.

2. EXPERIMENTAL

2.1. Reactivos

Todos los reactivos quimicos utilizados (trisulfonato potasico de indigo (indigo), tert-
butanol (t-BuOH), acido fosférico, acido clorhidrico, hidroxido soédico, peréxido de
hidrébgeno, acido para-clorobenzoico (pCBA), 3-acetil-2-oxazolidinona (OXAZ),
metanol, diclorometano, acetonitrilo, acetato amonico y nitroimidazoles) fueron
reactivos de grado analitico de alta pureza suministrados por Sigma-Aldrich. El agua

ultrapura se obtuvo usando un equipo Milli-Q® (Millipore).

Las caracteristicas y propiedades de los nitroimidazoles estudiados, asi como la
estructura quimica de los mismos, se presentan en la Tabla Il.1 y Figura 1.1 del

Capitulo 2.

Los carbones activados granulares (CAG) se caracterizaron desde el punto de vista
quimico y textural (area superficial, volumen de poros accesibles al agua, analisis
elemental, contenido en cenizas, grupos oxigenados superficiales y pH del punto cero
de carga). En el Apartado 2.1 del Capitulo 2 se muestra una descripcién detallada
acerca de las técnicas y métodos empleados en la preparacion y caracterizacion de
los carbones activados utilizados para este estudio. Los resultados de la

caracterizaciéon de los carbones se muestran en las Tablas 11.2-6.
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2.2. Sistema experimental de ozonizacion en modo semi-continuo

2.2.1. Ozonizacion de nitroimidazoles. Determinacion de la constante de

velocidad de ozonizacion directa

El sistema experimental donde se han realizado los procesos de ozonizacion de los
nitroimidazoles consiste, basicamente, en un generador de ozono, un reactor con
agitacion de 1 litro de capacidad y un espectrofotometro UV-Vis Genesys 5. El ozono
se genero, a partir de oxigeno, mediante un ozonizador OZOKAYV con una capacidad
maxima de 76 mg/min. El reactor utilizado consta de un recubrimiento para el control
de temperatura, accesorios para entrada y salida de gas, sistema de agitacion,
alimentacion de reactivos y muestreo. En la Figura IV.1 se muestra un esquema

detallado del dispositivo experimental utilizado.

a)
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Figura IV.1. Esquema del equipo experimental de ozonizacién. a) Generador de ozono, b)
reactor, c) trampa de carbén activado y d) equipos de medida.

En cada experimento, el reactor se llenaba con 1 L de disolucion reguladora de fosfato
50 mM al pH deseado. Una vez ajustadas la presion parcial de ozono y la temperatura
(25 °C), se hacia burbujear una corriente gaseosa de ozono en el reactor durante un
periodo de tiempo de 35 minutos hasta conseguir la saturacién de la disolucion
acuosa. Posteriormente, se inyectaban 15-30 mL de una disolucion concentrada de
nitroimidazol para obtener la concentracién inicial deseada en el reactor y, al mismo

tiempo, en el caso del sistema basado en el uso simultdneo de ozono y carbén
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activado, se afiadian 0.25-0.50 gL de carbon activado granular. A intervalos
regulares de tiempo, se retiraban varias muestras del reactor para evaluar:
1) Concentracion de nitroimidazol.

2) Subproductos de la degradacion.

4) Toxicidad de los productos de oxidacién.

)
)
3) Concentracion de carbono organico total.
)
5) Concentracion de ozono disuelto.

Para llevar a cabo el estudio cinético de la reaccion directa del ozono frente a los
diferentes nitroimidazoles, y determinar las constantes de velocidad de ozonizacion

directa (ko,), se han realizado experimentos a pH 2 (tampon fosfato) y en presencia de

t-BuOH (atrapador de radicales) en concentracién de 0.1 M, con el fin de eliminar la
contribucién de la reaccion radicalaria al proceso de oxidacion total. En estos
experimentos, el reactor oper6 en modo semi-continuo manteniendo una

concentracion constante de ozono disuelto de 1.04:10“ M en el reactor.

La concentraciones de nitroimidazol seleccionadas (10-30 mg/L), aun siendo
relativamente altas comparadas con las concentraciones detectadas en el
medioambiente, han sido elegidas para obtener valores apropiados en los
experimentos destinados a estudiar las cinéticas de oxidacion, la toxicidad y la
concentracion del carbono organico total durante la degradacion de los

nitroimidazoles.

La reaccion de ozonizacion se interrumpia mediante la adicién de nitrito sodico (1 g/L),
o bien, burbujeando una corriente de N, (g) durante 5 min. para el caso de los ensayos

de toxicidad del sistema en funcién del tiempo de ozonizacion.

2.2.2. Determinacion de la constante de velocidad radicalaria

Para completar el estudio cinético de las reacciones de oxidacion de los
nitroimidazoles frente al ozono, se han determinado las constantes de reaccién
radicalaria (kpo.). Hoigné and Bader [28] proponen el método de de la cinética
competitiva para determinar constantes de reaccién muy elevadas (k > 10* M™'s™).

Para este estudio, se ha utilizado el para-clorobenzoato sédico (pCBA) para llevar a
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cabo la cinética competitiva. EI pCBA presenta una baja reactividad frente al ozono
(kos = 0.15 M's™) [29] y una constante de velocidad radicalaria muy alta (kpo. = 5.2-10°
M's™) [30], mientras que, su cinética de adsorcién sobre carbon activado es muy
lenta. Por otra parte, resulta facilmente detectable mediante cromatografia liquida con
detector UV. Estas propiedades hacen que el pCBA se proponga como un compuesto
ideal para determinar la velocidad de reaccion de los radicales HO- en disolucion

acuosa [31].

Asumiendo que las reacciones de oxidacion de los compuestos se estan llevando a
cabo de acuerdo a una cinética de pseudo-primer orden, y conociendo el valor de la
constante de velocidad de oxidacion del compuesto tomado de referencia (pCBA), se
pueden calcular las constantes de velocidad de oxidacion de los nitroimidazoles por
los radicales HO-. Mediante este método, se han determinado las constantes de
velocidad de oxidacion de los nitroimidazoles (kuo.) a partir de experimentos realizados

en medio alcalino para favorecer la generacién de radicales libres (Fig. 1.8).

En cada experimento, el reactor se llenaba con 1L de disolucion reguladora de
fosfato, 50 mM, a pH 9. Una vez ajustadas la presién parcial de ozono y la temperatura
(25 °C), se inyectaban 15-30 mL de una disolucién concentrada de nitroimidazol y
pCBA para obtener la concentracion inicial deseada en el reactor. A intervalos
regulares de tiempo, se retiraba muestra del reactor para evaluar la concentracion de

nitroimidazol y pCBA.

2.3. Dispositivo experimental del sistema O;/carbon activado en modo continuo

El dispositivo experimental usado para el estudio del sistema Oj/carbén activado
operando en régimen continuo se describe en la Figura IV.2. En este sistema, se hizo
pasar una corriente acuosa de TNZ y una disolucién saturada de O; a través de una
columna de carbon activado granular M, de 7 cm de altura y 1 cm de diametro (2 g
CAG). A la salida de la columna de carbén activado, se ha llevado a cabo la toma de
muestras para la determinacion de la concentracion de nitroimidazol y ozono residual
disuelto, carbono organico total y toxicidad en funcién del tiempo de operacién. La
concentracion de TNZ y O; de la corriente de agua se determino, también, en los

puntos 5y 6 del sistema experimental.
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Figura IV.2. Disefio del sistema experimental O;/CAG en régimen continuo:

1. Disolucion inicial de agua contaminada de TNZ ([TNZ], = 1.2:10° M).
Disolucién de agua ultrapura saturada de ozono ([Os], = 1.04:10™ M).
Corriente de la disolucion de TNZ (flujo = 2.5 mL/min).

Corriente de la disolucién acuosa de Oj; (flujo = 2.5 mL/ min).
Mezcla de las corrientes de Oz y de TNZ.
Entrada a la columna de CAG de la mezcla de O3y TNZ (flujo 5SmL/min).

N o o bk e DN

Evaluacion de la concentracion de TOC, O3, TNZ y toxicidad.

2.4. Recoleccion y caracterizacion de aguas

Se recolectaron muestras de aguas naturales (subterraneas y superficiales) y aguas
residuales procedentes de la ETAP y la EDAR, respectivamente. Estas muestras han
sido suministradas por la empresa Aguas y Servicios de la Costa Tropical de Granada.
Las aguas, una vez caracterizadas vy filtradas, se han mantenido refrigeradas hasta su
uso. En la Tabla IIl.4 del Capitulo anterior se muestran algunas de las caracteristicas
de estas aguas.

2.5. Métodos analiticos

2.5.1. Determinacion de la concentracion de ozono

La concentracién de ozono residual disuelto en el agua se ha determinado empleando

el método colorimétrico de indigo (trisulfonato potasico de indigo) [32] aprobado por el
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Standard Methods Committee en 1988. En disolucién acida, el ozono decolora
rapidamente al indigo, lo que hace posible cuantificar su concentracién de manera
simple y selectiva mediante la medida de la absorbancia a 600 nm (= 20.000 M'cm™).

La concentracién minima detectable espectrofotométricamente es de 2 pg/L.

Previo a la determinacion del ozono residual, es necesario preparar una disolucién
madre de indigo, para ello, se agregan 770 mg de ftrisulfonato potasico
(C46H7N2041S3K3) a un matraz aforado de 1 L, se adiciona 1 mL de H;PO, concentrado
y se enrasa hasta 1 L con agua milliQ. Dicha disoluciéon permanece estable durante 4
meses en oscuridad. A partir de la disolucion madre de indigo, se obtiene la disolucion
de indigo para la determinacion directa de ozono residual, adicionando 10 mL de la
disolucién madre a un matraz aforado de 500 mL y agregando 5g de NaH,PO, y

3.5 mL de H3PO,4 concentrado.

Para las medidas, se pusieron en contacto, en cada tubo de ensayo, 5 mL de la
disolucién de indigo con 0.2 mL de muestra para, seguidamente, determinar la

absorbancia a 600 nm mediante un espectrofotébmetro Genesys 5.

2.5.2. Determinacion de la concentracion de nitroimidazol

El seguimiento de la concentraciéon de nitroimidazol durante el proceso de ozonizacién
se ha realizado cromatograficamente usando un HPLC analitico WATERS, modelo
ALLIANCE 2690, con detector de fotodiodos WATERS, modelo M-996, e inyector
automatico con capacidad para 120 viales. La columna cromatografica utilizada ha
sido Nova-Pak® Cis (4 pm de tamafio de particula y 3.9x150 mm de dimensiones
internas). La fase movil empleada ha sido una disolucion tampon de pH 4.3 con un
96% de acetato amédnico 5.0 mM y 4% de acetonitrilo en modo isocratico y un flujo de

1 mL-min™.

2.5.3. Determinacion de la concentracion de p-clorobenzoato sédico

Para la determinacién de la concentracion de pCBA se ha usado el mismo equipo de
HPLC utilizado en la determinacion de nitroimidazoles, con una columna
cromatografica de las mismas caracteristicas. La fase moévil empleada ha sido del
45 % de HsPO, 10 mM y 55 % de metanol, con un flujo de 1 mL'min™ y en modo

isocratico.
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2.5.4. Determinacion de la concentracion de carbono organico total

El carbono organico total (TOC) presente en la disolucion se ha determinado mediante

un equipo Shimadzu V-CSH con autosampler ASI-V.

Para su determinacion, la muestra de agua se inyecta en una camara de reaccion del
equipo, a 680°C, rellena con un catalizador oxidante. El agua se vaporiza y el carbono
(organico e inorganico) se oxida a CO,. Este CO, se transporta, en corriente de aire, y
se mide en un analizador de infrarrojos no dispersivo. Dado que con este
procedimiento se determina el carbono total presente (TC), se debe medir también el

carbono inorganico (IC), para obtener el TOC por diferencia.

El IC se determina inyectando la muestra en una camara de reaccion distinta, que
contiene acido fosférico. Bajo condiciones acidas, todo el IC se transforma en CO,,
que se cuantifica en el detector de infrarrojos. En estas condiciones, el carbono

organico no se oxida, por lo que solo se determina el IC.

2.5.5. Identificacion de los subproductos de degradacién de los nitroimidazoles

Para la deteccion de los subproductos de degradacion generados en el proceso de
ozonizacion de los nitroimidazoles, se realizaron sucesivas extracciones con Cl,CH,
de las disoluciones acuosas obtenidas para diferentes tiempos de tratamiento vy,
posteriormente, se llevd a cabo la concentracion de los mismos mediante el uso de un
rotavapor. Finalmente, las muestras se analizaron mediante un equipo, Hewlett
Packard (modelo 5890 serie IlI), de cromatografia de gases acoplado a un
espectrometro de masas (GC-MS). Para determinar con exactitud la masa molecular
de los compuestos y corroborar la estructura de los subproductos detectados mediante
GC-MS, se llevaron a cabo dos tipos de andlisis: a) usando un espectrometro de
masas en tiempo de vuelo por infusion directa mediante ionizacion por electrospray
ESI-TOF-MS (BRUKER Daltonics) y b) realizando un analisis estructural mediante
resonancia magnética nuclear de hidrogeno RMN-H (BRUKER AMX300).

Para la determinacion de la concentracion de aniones nitrito y nitrato, se ha utilizado
un cromatografo iénico DIONEX DX-100.
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2.5.6. Determinacion de la toxicidad de los subproductos de degradacién

Para la medida de la toxicidad de los diferentes sistemas, se ha utilizado un equipo
LUMIStox 300 (Dr. Lange GmbH), junto a una incubadora LUMIStherm, basado en el
bioensayo normalizado (UNE/EN/ISO 11348-2) de la inhibicion luminiscente de la
bacteria Vibrio Fischeri (NRRL B-11177) [33]. La toxicidad se expresa en porcentaje de
inhibicién a los 15 minutos de exposicion, tomando como referencia una disolucion

salina de control establecida.

2.5.7. Calculo computacional

Los calculos computacionales realizados para corroborar el mecanismo de
ozonizacion de los nitroimidazoles se han llevado a cabo con el programa Gaussian 03
[34] mediante la Teoria del Funcional de la Densidad (DFT) [35] y usando el funcional
hibrido B3LYP [36,37]. La descripcion orbital se ha realizado empleando el conjunto de
base estandar 6-311+G(d,p) [38,39]. Las estructuras optimizadas y los estados de
transicion o intermedios se han evaluado a través de un calculo de frecuencias,
considerando que un estado de transicion se caracteriza por la presencia de un Unico
valor de frecuencia negativo, mientras que cualquier otro intermedio, mas o menos

estable, sélo da lugar a frecuencias positivas.

3. RESULTADOS Y DISCUSION

3.1 Ozonizacion de nitroimidazoles

3.1.1 Constantes de velocidad de reaccion directa y radicalaria. Influencia del pH

de la disolucion

La oxidacién de un compuesto organico disuelto en agua mediante ozono puede ser
debido a dos contribuciones: ataque directo del O; o ataque de los radicales hidroxilo
(HO-) generados. Estos radicales hidroxilo aparecen debido a la descomposiciéon del
ozono, fundamentalmente iniciada por el i6n hidréxido [40], o bien por otras sustancias
que se encuentran en disolucion a nivel de trazas [41]. De este modo, la velocidad de
oxidacion de un compuesto organico con ozono, en disoluciébn acuosa, puede ser

expresada matematicamente mediante la siguiente ecuacion:
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o, +MHo. = — M _ i MI[05]+ ko IMIIHO- (IV.1)

dt
En la Figura IV.3 se presenta, a titulo de ejemplo, la cinética de degradacion de los
diferentes nitroimidazoles mediante ozonizacion a pH 2. Las cinéticas de degradacién
de estos nitroimidazoles a pH 4, 7 y 10 se exponen en la Figura AlV.1 del Anexo. En la
Tabla IV.1 se presentan las constantes de ozonizacion (ko,) obtenidas a partir de estas
cinéticas segun la Ecuacion IV.1. Estos resultados muestran una baja reactividad de
los nitroimidazoles frente al ozono, con valores de ko, inferiores a 350 M’'s™,
independientemente del compuesto considerado. Estos valores son similares a los

obtenidos para diferentes compuestos aromaticos sustituidos [4,29,42,43].
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Figura IV.3. Oxidacion de los nitroimidazoles durante la ozonizacion. [Nitroimidazol],= 10 mg/L.
pH=2; [t-BuOH]= 0.1 M. T= 298 K. (¢), MNZ; (O0), DMZ; (A), TNZ; (0), RNZ.

Una variable muy importante en la cinética de reaccion de un compuesto organico
frente al ozono es el valor del pH de la disolucién. En la Tabla IV.1 se exponen los
valores de ko, obtenidos para los diferentes nitroimidazoles estudiados en funcion del
pH del medio. Asi, se puede observar que, independientemente del nitroimidazol
considerado, los valores de ko, no se modifican significativamente con el pH, siendo
estos valores del mismo orden de magnitud; sin embargo, resulta interesante destacar
que, para tres de los cuatro nitroimidazoles, los valores de ko, son ligeramente mas

bajos a pH 2. Estos resultados podrian indicar que la protonaciéon-desprotonacion del
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atomo de nitrégeno situado en posicion 5 del heterociclo (Fig. IV.4) resulta relevante

para el MNZ, DMZ y TNZ en el proceso de ozonizacién a valores de pH prdéximos a 2.

Tabla IV.1. Constantes de reaccion directa (ko,) y radicalaria (kqo.) para la
ozonizacion de nitroimidazoles a diferentes valores de pH.

Nitro koy (M"'s™) kuo. (M"'s™)
imidazol pH=2 pH = 4 pH=7 pH =10 pH=9
MNZ 82+1  230#13 253+7  199+2 (4.4+0.2)10"
DMZ 71+4 1553  330+15 33030 (5.6£0.3)-10"
TNZ 9516 99+4  130£10 33012 (4.5+0.1)-10"
RNZ 11045 58+4 87+4 15017 (13.940.4)-10°

H
t
N H,0 N
)\\ M
NO
2 T NO; N

R R

pKa; = 2.58; [MNZ-H'T > [MNZ] + [H']
pKa;=2.81; [DMZ-H'] > [DMZ] + [H']
pKa;=2.30; [TNZ-H] = [TNZ] +[H']

Figura IV.4. Protonacion-desprotonacion de los nitroimidazoles a pH préximo a 2.

Con objeto de completar el estudio cinético de la reaccién de oxidacion de los
nitroimidazoles, se han determinado las constantes de velocidad de la reaccién
radicalaria (kyo.) mediante el método de cinética competitiva propuesto por Hoigné y
Bader [28]. En este caso, como se ha comentado en el apartado 2.2.2. de este
Capitulo, se ha considerado el para-clorobenzoato de sodio (pCBA) como compuesto
de referencia. De este modo, la constante de velocidad radicalaria puede ser

determinada matematicamente mediante las siguientes ecuaciones:

"o =— d“;to.] =k&.[HOI[PCBA] + kf, . [HOIM] (IV.2)
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a L”([[F%]ﬁ ] (IV.3)

donde, k’,,o. es la constante de velocidad radicalaria para el pCBA (5.2:10° M"'s™) [30],

kao. es la constante de velocidad radicalaria para el nitroimidazol considerado y [M] es

la concentracion de nitroimidazol en cada caso.

En la Tabla IV.1 se han incluido los valores de las constantes radicalarias para cada
nitroimidazol calculados a partir de la Figura AlV.2, incluida en el Anexo. Se observa
que las constantes de velocidad radicalarias son del orden de 10" M's™, mucho
mayores que las constantes directas, independientemente del compuesto considerado.
Los valores de estas constantes son similares a los obtenidos por otros autores en la

oxidacién de compuestos organicos con ozono [30,31,42-44].
3.1.2. Evolucion de la toxicidad y del carbono organico total

Dos aspectos muy importantes relacionados con la eficacia de un sistema de
tratamiento de aguas contaminadas con compuestos organicos son: i) la
transformacion del carbono organico disuelto en CO, (mineralizacion de los
contaminantes) y ii) la toxicidad de los productos de degradacion. En este apartado se

estudian estos dos aspectos.

En la Figura IV.5 se presenta la evolucion de la concentracion de carbono organico
total disuelto en funcién del tiempo de ozonizacién de los nitroimidazoles. En todos los
casos se observa que el TOC experimenta un ligero descenso con el tiempo de
tratamiento. Estos resultados indican que el ozono no tiene el potencial oxidante
suficiente como para provocar la transformacion total de la materia organica disuelta
en CO,. Asi, la concentracién de TOC se reduce tan solo en un 10-20 % tras 60 min.

de ozonizacion.

En la Figura IV.5 se presenta, ademas, la evolucion de la toxicidad de los cuatro
nitroimidazoles en funcion del tiempo de tratamiento con ozono. Asi, se puede
observar que, en el caso de MNZ, DMZ y TNZ, los compuestos de degradaciéon son

mas toxicos que el correspondiente nitroimidazol y, ademas, se incrementa la toxicidad
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del sistema a medida que aumenta el tiempo de tratamiento. Por el contrario, en el
caso del RNZ, el tratamiento con ozono lo degrada en compuestos menos toxicos que
el de partida, disminuyendo la toxicidad con el tiempo de tratamiento. De acuerdo con
estos resultados, si se considera exclusivamente la toxicidad del sistema, el
tratamiento con ozono solo seria aconsejable en el caso del RNZ. En el siguiente
apartado se estudiaran los compuestos de degradacion del MNZ, elegido como

nitroimidazol modelo, y su toxicidad.

°[boLllioodl

100 y 100
’5%-@._9__0_ 1.0 i 32N TOC im
........ el
80 - Toc - 0.8 80 - R R 0.8
c =3 . 3
S oo O § 60- N
5 60 (A) F06 & 2 60 , (B) F06 Q
2 = = . =
| = -

E 40 4 J = R ko4 8 _g 40 4 K Toxicidad L 0.4 3
2 -7 Toxicidad =R ‘o 2
204 _° - 0.2 20 1 - 0.2

CH .
! 8
0 —r 0.0 0 —r———v—1— 0.0
0 10 20 30 40 50 60 0 10 20 30 40 50 60
t (min) t (min)
100 ¥ - 1.0 100 ¥ - 1.0
OOQO_.Q“G“T?_C_“ ><><>~<> TOC
80 - “"LFos 80 - B 408
c = c
O 60 - (€) X O 0 60- (D) s
Q e O © 0.6
o) - = Qo
Z 401 Toxicidad ..-"" " Lo, 3 £ a0 ¥ 04
= p.-9-°8 2 < B
© . o P . .
20 - I;\j L 0.2 20 - e Toxicidad [ 0.2
‘5.
7 = [ i1
o ¥o—vr—r—r— 0.0 0 — 0.0
0 10 20 30 40 50 60 0 10 20 30 40 50 60
t (min) t (min)

Figura IV.5. Toxicidad (O0) y concentracion relativa del carbono organico total (¢) para (a) MNZ,
(b) DMZ, (c) TNZ y (d) RNZ en funcién del tiempo de ozonizacién; [Nitroimidazol],= 30 mgl/L.
pH=6; T= 298 K.

3.1.3. Subproductos de la ozonizacién de MNZ y mecanismo de reaccién
Se han realizado diversas experiencias con el fin de poder conocer los subproductos

de los nitroimidazoles generados durante el proceso de ozonizacion y la toxicidad de

los mismos. Para ello, se ha elegido el MNZ, ya que es el mas representativo y el mas
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utilizado de los nitroimidazoles; asi, mediante los procedimientos analiticos descritos
en la seccién experimental, se pudo confirmar la generacién de nitratos, mediante
cromatografia de intercambio i6nico, y 3-acetil-2-oxazolidinona, mediante GC-MS, ESI-
TOF-MS y RMN-H. Los resultados de las diferentes experiencias realizadas para la
identificacion estructural de los subproductos de ozonizacion se muestran en las

Figuras AlIV.3-7 del Anexo de este Capitulo.

Una vez resuelta la estructura del subproducto de ozonizacién, 3-acetil-2-
oxazolidinona (OXAZ), se ha propuesto un mecanismo preferente de ozonizacion del
MNZ, basado en el mecanismo general de la ozonolisis de imidazoles [45] y en la
predileccion de la molécula de O; por los dobles enlaces y altas densidades
electrénicas del compuesto reactivo. En la Figura 1V.6 se muestra detalladamente el

mecanismo propuesto para el proceso de ozonizacion del MNZ.
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Figura IV.6. Mecanismo de ozonizacion propuesto para el MNZ.
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Este mecanismo se ve apoyado experimentalmente por diversas experiencias. Asi, se
ha determinado, mediante cromatografia iénica, la concentracién de iones nitrito y
nitrato durante la ozonizacion de MNZ, y los resultados obtenidos indican que se
generan dos iones nitrato por cada molécula de MNZ. Estos dos iones nitrato se
contemplan en el mecanismo propuesto (Fig. 1V.6), considerando que se originan en el
ataque del ozono a los iones nitrito generados después de la formacion del ozonido (3)
y de la hidrélisis de la imina (8). Ademas, los valores de TOC revelan la presencia de
1.28 mg/L de CO,, valor muy préximo a la concentracion teorica de 1.52 mg/L de CO,
que se deberia eliminar en la transformacion del acido carbamico (7) a la imina (8).
Estos datos experimentales obtenidos parecen, por lo tanto, estar en concordancia con

el mecanismo de reaccion postulado.

Para corroborar dicho mecanismo, se ha realizado un estudio computacional a nivel
DFT/B3LYP (ver seccion 2.5.7). Los resultados obtenidos muestran que el mecanismo
propuesto presenta una variacién global de la entalpia de -214.6 kcal-mol™, indicando
que se trata de un proceso irreversible y exotérmico. En la Figura V.7 se muestran
todas las estructuras propuestas para dicho estudio, mientras que en la Tabla AlV.1
del Anexo de este Capitulo se recogen los valores de la variacion de la energia de

cada paso.

El primer paso consiste en una cicloadicion 1,3-dipolar del ozono al metronidazol (1).
Aunque muchas de las posiciones son accesibles al ozono, la via preferente transcurre
a través del ataque al doble enlace C=C puesto que es la opcion de mas baja energia.
Esta es la posicién favorecida para formar el molozénido correspondiente (2). Ademas,
este proceso es altamente estereoselectivo ya que el ozono, al situarse en el mismo
lado que la cadena -CH,CH,OH, establece un enlace de hidrogeno que contribuye a
estabilizar su energia en 37.6 kcal/mol, entre otras numerosas interacciones
intramoleculares. La barrera de entalpia del estado de transicidn correspondiente a
este proceso es bastante baja (2.0 kcal/mol) debido a la inestabilidad intrinseca de la

molécula de ozono.
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2-inter(b)

6-inter

6-TS2
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Figura IV.7. Secuencia de las estructuras calculadas mediante DFT/B3LYP.

La interaccion electrénica entre el ozono y el doble enlace C=C se puede analizar

adecuadamente mediante la Teoria de Orbitales Moleculares Frontera [46]. Asi, en la
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Figura I1V.8 se puede observar la reaccion concertada de cicloadicion 1,3-dipolar entre
el orbital HOMO del doble enlace C=C (situado a -0.27039 Hartree) y el LUMO del

ozono (a -0.20441 Hartree) [47], a través de un enlace electrén-donante ™ — 1T .

Figura IV.8. Representacion de la interaccion m — 1* entre los orbitales HOMO-LUMO del
MNZ y el ozono, respectivamente.

Existen muchos estudios de investigacion sobre la reaccion de ozonolisis que intentan
explicar satisfactoriamente el paso desde el molozénido hacia el o0zo6nido
correspondiente mediante una reorganizacién de baja energia; finalmente, se ha
encontrando que la via de reaccibn mas ampliamente aceptada corresponde con el
reordenamiento propuesto por Criegee [48,49]. Esta via comienza con una retroadicion
1,3-dipolar que rompe el molozénido y, a través de una nueva adicién 1,3-dipolar, se
genera el ozonido final 3, a través de los intermedios 2-inter(a) y 2-inter(b), ambos
conectados por una simple rotacién del grupo -CO(NO,). Aunque el calculo de la
energia para este giro ofrece un valor ligeramente endotérmico (Tabla AlV.1), el valor
de la energia calculada para la transformacion 2 — 3 es significativamente exotérmica.
No se descarta que en este proceso pueda actuar el disolvente estabilizando dichos

intermedios.

A diferencia del esquema de la Figura 1V.6, donde se muestran los intermedios 4 y 5,
los calculos computacionales muestran que el ozonido 3 podria evolucionar
directamente hacia la lactona 6 mediante un mecanismo concertado, a través del
correspondiente proceso de rotura del fragmento O-O del ozénido, liberando una
molécula de HNO,, tal y como se puede observar en la Figura IV.9. La explicacion de

este proceso se atribuye a cuatro factores interrelacionados:
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i) La disposicion 1,3-diaxial que adquieren los grupos -NO, y -H debido a la
separacion entre los atomos de O del fragmento O-O.

i) El aumento del caracter carbonilico que adquieren estos atomos de oxigeno a
medida que se separan.

i) El consiguiente aumento del caracter del grupo -NO, como buen grupo saliente.

iv) El alto caracter exotérmico de este proceso (Tabla AlV.1).

En la Figura IV.9 se puede observar el camino de reaccién seguido durante este
proceso (3 — 6), donde el grupo -NO, colabora, durante su liberacion, en la
transferencia de un protén desde un atomo de carbono hacia un atomo de oxigeno con

el proposito de conseguir dos enlaces C=0.

Me Me Me Me Me H—NO,
HO\S\NN)O\NH HO\S\NN)O\NH HO\GENN)O\NH HoV\N%—NT HO_~N——N
NP Ny O Fo 0040 0* o0
0=0 D=2 0 0o
3 3-TS 6
Ozé6nido Lactona

Camino de reaccion

Figura IV.9. Reaccion concertada para la eliminacién de HNO, desde el estado de transicién
3-TS.

Una vez obtenida la lactona 6, se produce un ataque nucleofilico intramolecular del
atomo de oxigeno de la cadena -CH,CH,OH hacia el grupo carbonilo adyacente de la
lactona 6 y, a través del estado de transicion 6-TS1 (Fig. IV.7), se alcanza el
intermedio biciclico 6-inter. Este proceso da lugar a la transferencia concertada de un
protéon a dicho grupo carbonilo (Fig. 1V.7), generando un alcohol terciario con una
energia de 16 kcal/mol por encima de la lactona 6 (Tabla AIV.1). Este intermedio
evoluciona hacia el correspondiente derivado del acido carbamico 7 a través de un
segundo estado de transicion de cuatro miembros (6-TS2), el cual es 7 kcal/mol mas
estable que el estado de transicion anterior (6-TS1). Sin embargo, el derivado del
acido carbamico 7 tiene, practicamente, la misma energia que la lactona 6 de la que

parte.

A partir del acido carbamico 7 se produce la liberacibn de una molécula de CO,
mediante la transferencia de un proton desde el atomo de oxigeno del grupo

carboxilico hacia el atomo de nitrogeno adyacente pasando por el estado de transicion
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7-TS (Fig. IV.7). Este proceso da como resultado la conversion, ligeramente

exotérmica, del acido carbamico 7 en la correspondiente imina 8.

En las condiciones experimentales de reaccion, la imina 8 sufre, inevitablemente, un
proceso de hidrélisis que le conduce hacia la oxazolidinona final detectada 9. Este

proceso de hidrdlisis transcurre a través dos etapas:

a) Adicién de una molécula de agua que, después de la transferencia de un protén
desde la molécula de agua entrante hacia el grupo imino, da lugar al intermedio

8-inter.

b) Eliminaciéon del grupo amonio gracias a la transferencia de un segundo protén
desde el grupo hidroxilico hacia el grupo amino generado en el primer paso
(Fig. IV.7).

Hay que destacar que la mayor parte de la energia exotérmica de la reaccion proviene
de los pasos de ozonizacion, ya que la energia de la lactona 6, formada tras la
eliminacién de la molécula de HNO,, estd muy cerca de la energia final calculada para
la oxazolidinona 9 (Tabla AIV.1).

En la Figura IV.10 se puede observar el perfil de energia completo para el mecanismo
de reaccion. Es interesante resaltar la alta exotermicidad detectada para el proceso de
eliminacion de HNO, (conversion 3 — 6), asi como los sucesivos procesos de

transferencia de protdn en cascada que conectan las estructuras 6y 9.

Con el fin de completar el estudio cinético del proceso, se han realizado experiencias
de ozonizacion de OXAZ para determinar los valores de las constantes de velocidad
de su oxidacion directa (ko,) y radicalaria (kqo.). Asi, los valores obtenidos mediante
las Ecuaciones IV.1-3 son ko,= 0.03 M's™ y kuo. = 4.4:10"° M's™. Estos resultados
indican que la OXAZ es degradada rapidamente por los radicales HO-, sin embargo,
se muestra muy resistente frente al O3, lo que favorece la persistencia en el medio
acuatico y justifica que el TOC del sistema no se reduzca en gran extension durante el

proceso de ozonizacion del MNZ (Fig. IV.5a).
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Figura IV.10. Perfil de energia completo para la transformacién de 1 a 9.

Las pruebas de toxicidad realizadas mediante el bioensayo (V. fischeri) con el

compuesto OXAZ e iones NO3 indicaron que estas sustancias no presentan toxicidad
a las concentraciones detectas durante la ozonizacion de los nitroimidazoles. Sin
embargo, puesto que la mayoria de los farmacos son compuestos nitrogenados, la
generacion de nitratos y nitritos durante la oxidacion de los mismos puede contribuir
significativamente al aumento de la concentracion de estos aniones en las aguas,
deteriorando la calidad de las mismas. Por otro lado, los derivados de las
oxazolidinonas [50] estan siendo recientemente usados como antibiéticos de ultima
generacion, tales como el Linezolid [51], en el tratamiento contra bacterias gram-
positivas resistentes a otros antibiéticos como la vancomicina. Este hecho corrobora
que la ozonizacién de farmacos pueda dar lugar a la generacién de subproductos
farmacologicamente activos. En este caso, el MNZ se degrada a OXAZ, un compuesto
refractario al ozono con actividad farmacologica. Por lo tanto, seria de especial interés
proponer nuevas tecnologias basadas en los PAOs que reduzcan la toxicidad del

sistema. Este sera uno de los objetivos de los diferentes PAOs que a continuacion se

estudian en esta Tesis.
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3.1.4. Ozonizacion de nitroimidazoles en presencia de carbén activado.

Influencia de la composicién quimica del agua

En la Figura IV.11 se presentan los resultados obtenidos al llevar a cabo la
ozonizacion del DMZ en presencia de los carbones activados seleccionados. De los
cuatro nitroimidazoles, se ha elegido el DMZ para llevar a cabo este estudio porque
sus compuestos de degradacion son los que presentan la maxima toxicidad (Fig.
IV.5b). Como se puede observar en la Figura 1V.11, la presencia de carbén activado
aumenta notablemente la velocidad de eliminacién de DMZ, independientemente del
carbon activado utilizado. Dado que, practicamente, no se adsorbe DMZ sobre el
carbon durante el tiempo de ozonizacion (Fig. IV.11), este aumento en la velocidad de
eliminacién en presencia de carbdn activado debe ser producido por la generacién de
radicales HO- en el sistema [52], los cuales tienen mayor poder oxidante que el Os.
Varios autores han constatado la influencia de las caracteristicas quimicas y texturales
del carbdén activado en el mecanismo involucrado en la transformacion del Oz en
radicales HO- [24-27] y, como se ha comentado en la Introduccion de esta Memoria,
esta directamente relacionado con la macroporosidad del carbén activado y la
basicidad de su superficie.
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Figura IV.11. Degradacién de DMZ durante su ozonizacién en ausencia y presencia de los tres
carbones activados estudiados; pH= 6 (Sin Buffer); T= 298 K; [DMZ],= 30 mg/L; [carbdén
activado]= 250 mg/L; (¢), S; (0), M; (&), C; (O), Sin carbén activado; (x), adsorcion de DMZ
sobre el carbéon S.
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Se ha cuantificado el aumento de la velocidad de eliminacion del DMZ debido a la
presencia de estos carbones durante el proceso de ozonizacion. Para ello, la velocidad
de eliminacion total del DMZ en presencia de carbén activado (-ryt.) se puede definir
como la suma de la velocidad de adsorcion (-r.gs), calculada en ausencia de ozono, la
velocidad de reaccién homogénea (-rhomo), Calculada en ausencia de carbdn activado,
y la velocidad de reaccidén heterogénea (-rnetero), debido exclusivamente a la presencia
de carbo6n activado en el sistema. De este modo, la velocidad total de reaccién puede

ser expresada matematicamente como:
(~Ttotal ) = (~Tads ) + (~Thomo ) + (~Thetero ) (IV.4)

Por lo tanto, la velocidad de reaccién heterogénea puede expresarse mediante la

siguiente ecuacion [53]:

dCy,

— = —
( hetero) [ dt

] =Khetero CMCo, (IV.5)
hetero

donde, knetero representa la constante de reaccion heterogénea cuando el carboén
activado cataliza la reaccion y, Co, y Cyw representan las concentraciones de ozono y

DMZ, respectivamente, durante el proceso de ozonizacion del DMZ. Los valores de
(-Metero) Y Knetero S€ Obtienen a partir de la Figura 1V.11 y Ecuaciones 1V.4-5. Asi, los
valores obtenidos para Knetero SON 233, 250 y 223 M's para los carbones activados S,
M y C, respectivamente. Estos resultados indican que la capacidad de estos tres
carbones activados para incrementar la transformacién del O; en radicales HO- es muy
similar, lo que podria deberse al hecho de que todos ellos tienen caracter basico
(Tabla 11.5), y, de acuerdo con los resultados obtenidos en trabajos previos del Grupo
de Investigacion donde se ha desarrollado esta Tesis [25-27], este parametro es el

mas influyente en dicho proceso.

En la Figura IV.12 se muestran los resultados obtenidos al evaluar la toxicidad y la
concentracion relativa de carbono organico total disuelto en funcién del tiempo de
ozonizacion de DMZ en presencia del carbon S. Comparando los datos de la Figura
IV.12 con los de la Figura IV.5b, se puede observar que, ademas del incremento en la
velocidad de oxidacion del contaminante observado en la Figura IV.11, la presencia de
carbén activado durante el proceso de ozonizacién produce una ligera disminucién en
la concentracién de carbono organico total disuelto y una reduccion en la toxicidad del

sistema. Ambos hechos se justifican teniendo en cuenta: i) las propiedades
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adsorbentes de este material, que puede retirar parte de los compuestos de
degradaciéon del DMZ, los cuales tienen menor tamano que el nitroimidazol original v,
principalmente, ii) su capacidad para transformar el ozono disuelto en HO-, con lo que
el sistema depurativo se hace mas eficaz, potenciando la mineralizacion de los
compuestos organicos disueltos. Este hecho corrobora el papel beneficioso que tiene
la adicion de carbdon activado durante el proceso de ozonizacion de

microcontaminantes organicos en disolucion [27].
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Figura IV.12. Evoluciéon de la toxicidad (0) y de la concentracion relativa de carbono organico
total () de DMZ durante el tiempo de ozonizacion en presencia de carbén activado S; pH= 6;
[DMZ],= 30 mg/L; [carbon activado]= 250 mg/L; T= 298 K

Con objeto de analizar la aplicabilidad del sistema Os/carbdn activado en aguas reales,
se han llevado a cabo experiencias de ozonizacibn en aguas superficiales,
subterraneas y residuales. En la Figura 1V.13 se presentan los resultados obtenidos
durante el proceso de ozonizacion de MNZ en presencia y ausencia de carboén
activado S para los cuatro tipos de aguas con diferente composiciéon quimica (agua
ultrapura, superficial, subterranea y residual). Se ha elegido el MNZ para llevar a cabo
este estudio porque es el nitroimidazol que se encuentra con mas frecuencia en las
aguas. La caracterizacion quimica de estas aguas se presenta en la Tabla IIl.4 del
Capitulo anterior; asi, las aguas residuales se caracterizan por presentar una alta
concentracion de TOC, mientras que las aguas superficiales y subterraneas presentan

elevados valores de pH y alcalinidad, respectivamente.



210 Capitulo 4

Los resultados obtenidos muestran que la velocidad de degradacion de MNZ se
reduce considerablemente al llevar a cabo el proceso de ozonizacion en agua reales,
especialmente para el caso de aguas residuales. La reduccién observada en el caso
de las aguas residuales se debe principalmente a la gran concentracion de materia
organica disuelta que compite con el MNZ por el ozono presente en la disolucién [28] e
incrementa la capacidad inhibidora de radicales HO-. La capacidad inhibidora de

radicales HO- se ha calculado para cada tipo de agua segun la Ecuacion IV.6:

o =Ko, [03]+KrocTOC] +kyico, [HCO3 ] +K oz [COF ] (IV.6)

donde, ko,= 10° M's™, kroc = 25-10° (mg/L)"'s™, kuco, = 8.5:10° M's™ y kgo,2- = 3.9-10°
M's™, y [O4], [TOC], [HCO5] vy [CO32'] son las concentraciones iniciales de estas

especies en el sistema [42,43].

Los valores de la capacidad inhibidora obtenidos son 2.29-10° s, 8.28.10° s™,
4.3710°s" y 1.04.10* s para el agua residual, subterranea, superficial y ultrapura,
respectivamente. Estos valores confirman que el agua residual presenta la mayor

capacidad de inhibicién de radicales HO- de las aguas estudiadas.

[MNZ)/[MNZ

Figura IV.13. Degradacion de MNZ durante la ozonizacién en presencia (simbolos en negro) y
ausencia (simbolos en blanco) de carbén activado S. T= 298 K; [MNZ],= 30 mg/L; [S]= 500
mg/L; (4), agua residual; (O), agua subterranea; (¢), agua superficial; (0), agua ultrapura; (X),
adsorcién de MNZ sobre carb6on S en agua ultrapura.
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Por otro lado, los resultados de la Figura IV.13 muestran que la velocidad de
eliminacion de MNZ se ve potenciada en presencia de carbdén activado,
independientemente del tipo de agua considerada. Debido a que la cinética de
adsorcion de MNZ en todos los tipos de aguas estudiadas es muy lenta, el incremento
en la velocidad de degradacion en presencia de carbdn activado sera debida,
principalmente, a la generacion de radicales HO- en la interaccibn ozono/carbon

activado. Ademas, se debe considerar que:

i) En el caso de las aguas subterraneas y superficiales, la neutralizacién del ién
HCO, presente en el medio por la superficie del carbon activado, reduce su

capacidad atrapadora de radicales HO- generados en la interaccion O4carbon

activado [27]; de hecho, el anién HCO3, presente en este tipo de aguas, es uno
de los compuestos quimicos utilizados para determinar la concentracion de
grupos acidos superficiales presentes en el carbon activado segun el método
de valoraciones selectivas propuesto por Boehm [54]. Los resultados obtenidos
han mostrado que la presencia de carbon activado durante el proceso de
ozonizacién produce una reducciéon de un 9.2% y 10.1% en la alcalinidad de las
aguas superficiales y aguas subterraneas, respectivamente. Ademas, la
reaccion del radical HO- con los aniones carbonato y bicarbonato [55,56] se
considera una importante fuente de radicales carbonato en los sistemas

acuaticos [57].

i) En el caso de las aguas residuales, el incremento observado en la velocidad de
eliminacion de MNZ se ve potenciado por la adsorcion de materia organica
disuelta sobre el carbon activado. Este hecho reduce la concentracion de
materia organica en disolucion, provocando un incremento de la concentracion
de ozono disuelto disponible para reaccionar con el MNZ [27]. Los resultados
obtenidos muestran que la adicion de carbén activado produce una reducciéon

del 20 % de TOC después de una hora de contacto.

3.2. Eliminacion de nitroimidazoles mediante el sistema Os/carbén activado en

modo continuo

Con el objeto de analizar la aplicabilidad del sistema basado en el uso simultaneo de
ozono y carboén activado en la eliminacion de TNZ de las aguas, se han realizado los

correspondientes experimentos en régimen continuo como se describe en la
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Figura IV.2. Para ello, se ha analizado previamente la eficacia del sistema O3;/CAG en
modo semi-continuo usando el mismo carbén activado (M) que se ha utilizado en
modo continuo. Al igual que ocurre en el caso del DMZ, analizado en el apartado 3.1.4,
la presencia de carbéon activado durante la ozonizacion del TNZ incrementa la
velocidad de eliminacion del mismo, tal y como se puede observar en la Figura 1V.14.
Como se ha comentado anteriormente, debido a que el contaminante practicamente
no es adsorbido sobre el carbon activado durante el tiempo de ozonizacion, el
incremento observado en la velocidad de eliminacion del TNZ debe ser debido a la
generacion de radicales HO- en el sistema [26,27]. Para cuantificar la contribucién de
los radicales HO-, generados en la interaccion del O; con el carbdn activado, se ha
determinado, mediante las Ecuaciones 1V.4-5, el valor de la constante de reaccion
heterogénea (Knetero). Asi, €l valor obtenido de Knewero €5 124 M7's™ para el carbon
activado M en la eliminacién de TNZ, similar a los valores de knetero recogidos en la

bibliografia para otros contaminantes organicos [25-27].
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Figura IV.14. Evolucion de la toxicidad (O), de la concentracion relativa de TNZ (aA) y de
carbono orgénico total (TOC) (O) durante la ozonizaciéon en presencia (simbolos rellenos) y
ausencia (simbolos huecos) de carbon activado M; pH= 7; [TNZ],= 30 mg/L; [M]= 250 mg/L;
[TOC]o= 10 mg/L; T= 298 K.

En la Figura IV.14 se muestran, también, los resultados obtenidos al evaluar la
toxicidad y la concentracion relativa de carbono organico total (TOC) en funcién del

tiempo de ozonizacion de TNZ en presencia y ausencia del carbéon M. Se puede
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observar que, ademas del incremento en la velocidad de oxidacion del contaminante,
la presencia de carb6n activado durante el proceso de ozonizacion produce una
disminucién en la concentracion de TOC y una reduccion en la toxicidad del sistema.
Ambos hechos se justifican teniendo en cuenta i) las propiedades adsorbentes de este
material, que puede retirar parte de los compuestos de oxidacion del TNZ vy ii) su
capacidad para transformar el ozono disuelto en HO-, con lo que el sistema depurativo
se hace mas eficaz potenciando la transformaciéon de los compuestos organicos

disueltos en CO..

La Figura IV.15 y la Tabla IV.2 muestran los resultados obtenidos con el sistema
O3/CAG, operando en modo continuo, en funcion del tiempo de contacto entre las
corrientes acuosas de O3 y TNZ antes de penetrar en la columna de CAG (Fig. IV.2).
Se observa que la eficacia del tratamiento se incrementa considerablemente a medida
que disminuye el tiempo de contacto entre ambas corrientes, permitiendo tratar un
volumen mucho mayor de agua contaminada comparada con el uso exclusivo de
columnas de carbén activado, y reduciendo en un 75% los gramos de carbdn activado

requeridos por litro de agua tratada (CUR: carbon usage rate) (Tabla 1V.2).
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Figura IV.15. Evolucién de la concentracion de TNZ en el efluente durante el tratamiento con el
sistema O3/CAG, operando en modo continuo, para distintos tiempos de contacto entre las
corrientes de O3 () Y TNZ previo a la entrada de la columna de carb6n activado M; Flujo: 5
mL/min; T= 298 K; [TNZ],= 100 mg/L; (O), 120s; (A), 60s; (0), 2s; (), sin Os.
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Tabla IV.2. Valores obtenidos del sistema O3/CAG, operando en
modo continuo, en funcién del tiempo de contacto entre las
corrientes acuosas de O3 y TNZ previo a la entrada de la columna
de carbdn activado.

Tiempode V? CUR” [05]”-10° [05]”-10* pH,.."
contacto(s) (mL) (g/L) (moliL) (moliL)

Sin O, 1310 1.22 0.00 0.00 5.71
120 2900 0.79 1.25 1.03 4.12
60 3550 0.56 6.46 0.97 3.96

2 4000 0.50 20.83 0.83 3.61

a) Volumen de disolucion tratado para [TNZ]= 2 mg/L en el efluente.

b) CUR (carbon usage rate): cantidad de carbén activado requerido por unidad de
volumen de agua tratada para [TNZ]= 2 mg/L en el efluente.

c) Concentracion maxima de O; a la entrada de la columna de carbén activado.

d) Consumo medio de O; durante el contacto entre las corrientes de O; y TNZ
antes de entrar en la columna de carbén.

e) pH del punto cero de carga del carbén activado después del tratamiento.

Es interesante destacar que, cuando la concentracion de contaminante es
TNZ= 2 mg/L a la salida de la columna, el valor de CUR disminuye cuando el tiempo
de contacto entre las corrientes de TNZ y O; se reduce. Asi, los resultados
presentados en la Tabla IV.2 muestran que, cuando el tiempo de contacto es de 120 s,
el volumen de agua tratado es de 2900 mL para una concentraciéon de TNZ=2 mg/L a
la salida de la columna. Sin embargo, cuando el tiempo de contacto entre las dos
corrientes se reduce a 2 s, el volumen de agua tratado se incrementa hasta 4000 mL,
lo que supone un incremento del 205 % con respecto al sistema basado en el uso
exclusivo de columnas de carbon. Estos resultados se explican teniendo en cuenta la
concentracion de O; disuelto en la corriente de entrada a la columna. Asi, los
resultados presentados en la Tabla IV.2 muestran que disminuyendo el tiempo de
contacto entre las corrientes de O3 y TNZ se produce un incremento significativo en la
cantidad de O3 que accede al interior de la columna de carbén. De este modo, la
cantidad de O3 que penetra en la columna es casi 20 veces mayor cuando el tiempo
de contacto entre las corrientes disminuye de 120 s a 2 s. El acceso de una mayor
cantidad de O; hacia el interior de la columna de carb6on permite una mayor
generacion de radicales HO- durante el contacto entre el Oz y los grupos basicos
superficiales del carbon activado [26], y, en consecuencia, un incremento en la
degradacién del TNZ. El aumento de la acidez superficial del carbén activado a

medida que crece la concentracion de O; que accede a la columna pone de manifiesto
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que el ozono ataca al carbon activado presente en la columna, creando grupos
superficiales de naturaleza acida, y reduciendo, con ello, el valor del pHpzc del carbén
(Tabla 1V.2). Como se ha comentado anteriormente, la reaccion entre el O3 y el carbon
activado ha sido estudiada previamente por Rivera-Utrilla y colaboradores [25-27],
comprobando que el carbén activado va modificando su naturaleza quimica a medida
que transcurre el proceso de ozonizacién, incrementando su acidez con el tiempo de
reaccion, lo que hace que vaya disminuyendo su capacidad para reaccionar con el O3
y generar radicales HO-; por ello, el carbén activado no se puede considerar como un
auténtico catalizador de los procesos de ozonizacion de contaminantes, sino como un

iniciador/promotor del mismo.

3.2.1. Influencia de la composicion quimica del agua en el sistema O;/carbon

activado operando en modo continuo

Con objeto de evaluar la aplicabilidad del sistema O;/CAG, operando en régimen
continuo, se han realizado experiencias con aguas de diferente composicién quimica.
Para ello, se recolectaron y caracterizaron nuevamente muestras de aguas naturales
(subterraneas y superficiales) y aguas residuales procedentes de la ETAP y la EDAR,
respectivamente, suministradas por la empresa Aguas y Servicios de la Costa Tropical
de Granada. Las caracteristicas quimicas de estas aguas se muestran en la Tabla
IV.3, indicando que las aguas residuales se caracterizan por una elevada

concentracion de TOC y que las aguas superficiales presentan un alto valor de pH.

Tabla IV.3. Caracteristicas quimicas de
las aguas utilizadas.

Agua pH TOC [HCO;]
(mg/L) (meq/L)
Ultrapura 6.80 0.0 0.0

Superficial 8.30 2.4 6.4
Subterranea 7.45 1.2 8.8
Residual 7.77 88.9 7.2

La Figura V.16 y la Tabla IV.4 muestran los resultados obtenidos al usar el sistema
03/CAG, operando en modo continuo, en agua ultrapura, superficial, subterranea y
residual. Estos resultados muestran que la eficacia de este sistema en el proceso de

eliminacion de TNZ se ve reducida en aguas reales, especialmente en aguas
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residuales, con respecto a la eliminacién en agua ultrapura. Los datos presentados en
la Tabla 1V.4 muestran un incremento en el volumen de disolucion tratada cuando
decrece el TOC de las aguas (Tabla IV.3). Asi, se observa que el volumen de
disolucién tratado hasta alcanzar una concentracion de 2 mg/L de TNZ en el efluente
se reduce de 4000 mL, para el agua ultrapura a 2690 mL, 2880 mL y 1450 mL, para
aguas superficiales, subterraneas y residuales, respectivamente. Este comportamiento
puede ser debido a: i) que el consumo de ozono por la materia organica disuelta de las
aguas hace disminuir la concentracion de ozono disponible para la generacion de HO-
en la interaccion O3;-CAG vy ii) a la adsorcion de los compuestos organicos disueltos en
la superficie del CAG, disminuyendo la eficacia de la columna de carbén en el proceso
de eliminacion de TNZ. Este comportamiento esta potenciado en el caso de aguas
residuales debido a su alta concentracion de TOC. Asi, en este caso, la determinacion
de la concentracion de O3 a la entrada de la columna muestra que éste se consume
por completo antes de penetrar hacia el interior de la columna de carbén activado, sin
posibilidad de generar radicales HO- en su interaccién con el carbon. Ademas, la baja
reactividad del TNZ frente al ozono, comentada anteriormente, impide que éste sea el
responsable del rapido consumo del ozono disuelto, por lo que el consumo del mismo
se debe producir basicamente por reaccion con la materia organica disuelta en el agua
residual [26,31,58-61].
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Figura IV.16. Evolucién de la concentracion de TNZ en el efluente durante el tratamiento con el
sistema O3/CAG, operando en modo continuo, con 2 s de contacto entre las corrientes de Oj 4
y TNZ. Flujo: 5 mL/min. T= 298 K; [TNZ],= 100 mg/L; (®), agua ultrapura; (<), superficial; (0),
subterranea; (4), residual; (O), residual sin Os.
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Tabla IV.4. Valores obtenidos durante el tratamiento de aguas reales para [TNZ] =
2 mg/L en el efluente mediante los sistemas CAG y O3z/CAG operando en modo
continuo con 2 s de contacto entre las corrientes de Og (5) Y TNZ.

Agua Sistema V?  TNZuym” OCem® CUR? [0;]9-10°
(mL) (mglg) (mg/g) (g/lL) (mollL)

CAG 1310 65.5 0.0 1.22 -
Ultrapura
O,;/CAG 4000 200.0 0.0 0.50 20.83
. CAG 1100 55.0 1.3 1.82 -
Superficial
0O;/CAG 2690 134.5 3.1 0.74 2.74
CAG 1080 54.0 0.6 1.85 -
Subterranea
O;/CAG 2880 144.0 1.7 0.69 2.60
CAG 720 36.0 32.0 2.78 -
Residual
O;/CAG 1450 725 64.5 1.38 0.00

a) Volumen de agua tratada.
b) Cantidad de TNZ eliminado por gramo de CAG.

c) Cantidad de carbono organico, procedente de la materia organica disuelta en
las aguas, adsorbida por gramo de CAG.

d) Cantidad de carbén activado requerido por unidad de volumen de agua
tratada.

e) Concentracion de O; en la entrada de la columna de carbén activado.

Con el fin de corroborar esta hipétesis, se ha determinado la cantidad de materia
organica de los diferentes tipos de agua que se adsorbe (OCgj.) simultaneamente con
el TNZ sobre el carbon activado en ambos sistemas (CAG y O;/CAG en modo
continuo) durante el tiempo de tratamiento necesario para alcanzar una concentracion
de TNZ de 2 mg/L en el efluente. En la Figura IV.17 se muestran, a modo de ejemplo,
los resultados obtenidos con el agua residual. Asi, como se puede observar en la
Tabla 1V.4, se adsorben 32.0 mg de OC de las aguas residuales por cada gramo de
carbon activado en el sistema CAG y 64.5 mg OC/g de carbén en el sistema O3/CAG.
La adsorcién de esta materia organica sobre la superficie del carbdn activado reduce
su capacidad para adsorber TNZ, como demuestran los resultados del sistema CAG,
el cual presenta dos veces mas cantidad de TNZ adsorbido en agua ultrapura que en
agua residual (Tabla IV.4). Se ha observado un comportamiento similar en aguas
superficiales y subterraneas (Tabla IV.4). En cambio, la cantidad de materia organica
disuelta eliminada (OCqm.) en estas aguas es muy pequena (2-3 mg OC/g CAG)
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Figura IV.17. Evolucion de la concentracion de TOC durante el tratamiento de aguas
residuales mediante el sistema O3/CAG, operando en continuo, para 2 s de contacto entre las
corrientes de O3 (o) Y TNZ. Flujo: 5mL/min. T= 298 K; [TNZ],= 100 mg/L; (A), Aguas residuales;
(3O), Aguas residuales sin O3; (0), Agua ultrapura.

La cantidad de TNZ eliminada de las aguas naturales difiere entre los sistemas de
CAG y O3/CAG, los cuales operan bajo condiciones experimentales idénticas excepto
por la ausencia y presencia, respectivamente, del pretratamiento con ozono (Tabla
IV.4). Asi, por ejemplo, en el caso de aguas superficiales y subterraneas, el
pretratamiento con ozono incrementa en 2.5-3 veces la cantidad de TNZ eliminado. La
generacion de radicales HO- en la interaccion O3;-CAG podria explicar, como se ha
discutido anteriormente, este comportamiento. De este modo, el acceso de una mayor
cantidad de O; hacia el interior de la columna de carbon permitira una mayor
generacion de radicales HO- durante el contacto entre el Oz y los grupos basicos
superficiales del carbdon activado [26], y, en consecuencia, un incremento en la

degradacién del TNZ.

En el caso de aguas residuales, la ozonizacién de la corriente de TNZ previa al
proceso de adsorcion (Os/CAG) duplica el volumen de disolucién de TNZ tratado y
reduce en un 50 % la cantidad de carbon requerido con respecto al sistema basado en
el uso exclusivo de CAG. Debido a la baja reactividad del TNZ frente al ozono, este
hecho podria ser debido a la generacion de radicales HO- en la interaccion del ozono

con la materia organica disuelta [31,60,61]. La reaccién directa entre el ozono y la
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materia organica disuelta es atribuida, principalmente, a la interaccioén entre el ozono y
los anillos aromaticos presentes en las moléculas de dicha materia. De esta forma, el
ozono puede ser consumido en la oxidacion de la materia organica disuelta, o bien, en
la generacion del radical O;- . La descomposicion de este radical a través de las
sucesivas reacciones radicalarias provoca la generacion de radicales HO- en el medio
[60,61]. La accién del ozono sobre la materia organica de las aguas residuales da
lugar a compuestos de degradacion de menor tamafio que los compuestos originales
y, por lo tanto, pueden ser adsorbidos en mayor extension sobre la columna de carbén
activado (Tabla IV.4).

Finalmente, la toxicidad de un efluente tratado por cualquier sistema de depuracién de
aguas es crucial para la aplicacion del mismo. Por ello, en la Figura IV.18 se muestran
los resultados obtenidos de la toxicidad del sistema de O3/CAG operando en modo
continuo. Como se puede observar, la toxicidad es directamente proporcional a la
concentracion de TNZ en el efluente, verificando que la oxidacion de la materia
organica presente en las aguas residuales no aumenta la toxicidad del sistema. Todos
los resultados expuestos en este apartado ponen de manifiesto la gran efectividad que
presenta este sistema, basado en el uso conjunto de ozono y una columna de carbon

activado, para eliminar TNZ de las aguas naturales.

50 -
40 -
c 4
S 30
s '3
< .
< 20- %
2
%-
10 1 .
:ﬁ ............
0 4l . . .
0 2000 4000 6000 8000 10000

Volumen eluido (mL)

Figura IV.18. Evolucién de la toxicidad durante el tratamiento de aguas residuales
contaminadas con TNZ mediante el sistema O3/CAG, operando en modo continuo, para 2 s de
contacto entre las corrientes de O3 (a) y TNZ. Flujo: SmL/min; T= 298 K; [TNZ],= 100 mg/L; (0),
O3/CAG; (4), CAG (sin O3); (O), O3/CAG (sin TNZ).
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4. CONCLUSIONES

Las constantes de velocidad de la reaccion directa del O3 con los nitroimidazoles (ko,)

muestran valores inferiores a 350 M's™, lo que indican una baja reactividad de estos
compuestos frente al ozono, independientemente del pH del medio considerado. Sin
embargo, los nitroimidazoles presentan una elevada afinidad por los radicales HO-,
obteniéndose valores del orden de 10'° M's™ para la constante de velocidad

radicalaria (kyo.).

En general, el proceso de ozonizacion de los nitroimidazoles genera subproductos de
oxidacion de elevada toxicidad y baja reactividad frente al ozono. Entre los
subproductos de oxidacion se ha detectado la presencia de iones nitrato y 3-acetil-2-
oxazolidinona, los cuales no presentan una toxicidad significativa. Los calculos
computacionales confirman el mecanismo propuesto para la reaccién de ozonizacién
del MNZ. La reducciéon del TOC durante el proceso de ozonizacién de los
nitroimidazoles alcanza valores comprendidos entre 10% y 20% del valor inicial, lo que
indica que el ozono no tiene el suficiente poder oxidante para mineralizar

completamente a los nitroimidazoles.

La presencia de carbon activado durante el proceso de ozonizacion de los
nitroimidazoles produce: i) un incremento en la velocidad de eliminacion de los
mismos, ii) una reduccién en la toxicidad de los subproductos de degradacion vy iii) una
reduccion en la concentracion de materia organica disuelta, con valores préximos al
30% de la inicial. El sistema Og/carbon activado muestra, también, una gran eficiencia
en la eliminacion de nitroimidazoles cuando éstos se encuentran presentes en aguas

reales (superficiales, subterraneas y residuales).

El estudio del sistema Os/carbdn activado, operando en modo continuo, para la
eliminacién de Tinidazol muestra que la accion del O; mejora considerablemente el
rendimiento de la columna de carbon, incrementando el volumen de agua tratada. Se
ha observado que, a pequefios tiempos de contacto entre las corrientes de O; y TNZ,
se incrementa la eficacia del sistema, permitiendo tratar un volumen de disolucién de
TNZ mucho mayor comparado con el uso de columnas de carbon exclusivamente, y
reduciendo, en un 75 %, la cantidad de carbon activado requerido por unidad de

volumen de agua tratada.
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La eficacia del sistema Ogj/carbdn activado, operando en modo continuo, para la
eliminacibn de TNZ se ve reducida en aguas reales, especialmente en aguas
residuales, con respecto a la eliminacién en agua ultrapura. Los resultados obtenidos
muestran un incremento en el volumen de disolucion tratada cuando decrece el
carbono organico disuelto presente en las aguas. Este comportamiento puede ser
debido a: i) que el consumo de ozono por la materia organica disuelta de las aguas
hace disminuir la concentracion de ozono disponible para la generacion de HO- en la
interaccion O3;-CAG vy ii) la adsorcion de la materia organica disuelta en la superficie
del CAG, disminuyendo la eficacia de la columna de carbén en el proceso de
eliminacion de TNZ. Este comportamiento estd potenciado en el caso de aguas

residuales debido a su alta concentracién de TOC.

La cantidad de TNZ eliminada de las aguas naturales difiere entre los sistemas CAG y
O3/CAG, los cuales operan bajo condiciones experimentales idénticas excepto por la
ausencia y presencia de ozono, respectivamente. Asi, por ejemplo, en el caso de
aguas superficiales y subterraneas, la presencia de ozono incrementa en 2.5-3 veces
la cantidad de TNZ eliminado. En el caso de las aguas residuales, la ozonizacion de la
corriente de TNZ previa al proceso de adsorcion (O3/CAG) duplica el volumen de
disolucién de TNZ tratado y reduce en un 50 % la cantidad de carbén requerido con

respecto al sistema basado en el uso exclusivo de CAG.

Los resultados de toxicidad de las aguas obtenidos durante la eliminacion de TNZ
mediante el sistema de O3/CAG, operando en modo continuo, muestran que esta
toxicidad es directamente proporcional a la concentracion de TNZ en el efluente,
verificando que la oxidacién de la materia organica presente en las aguas residuales

no aumenta la toxicidad del sistema.
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Figura AIV.1. Oxidacién de los nitroimidazoles durante la ozonizaciéon. [Nitroimidazol],= 10
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Tabla AIV.1. Energias (AE), entalpias (AH) y energia libre (AG) calculadas
para las especies involucradas en la transformacion 1 — 9, referidas a la
suma de 1 + O3 como energia cero.

Sistema AE AH AG Ifrecqencja
imaginaria

(kcal'mol™)  (kcal'mol™)  (kcal'mol™) (cm™)
1+0; 0.0 0.0 0.0 -
1-TS +1.6 +2.0 +15.4 311i
2 -38.6 -36.9 -23.4 -
2-TS1 -34.7 -34.2 -20.4 246i
2-inter(a) -77.4 -76.1 -63.1 -
2-inter(b) -74.8 -73.2 -60.1 -
2-TS2 -65.2 -64.3 -50.1 351i
3 =771 -74.7 -60.5 -
3-TS -51.3 -52.1 -38.7 301i
6 -187.2 -186.6 -187.2 -
6-TS1 -137.2 -140.0 -138.5 985i
6-inter -171.1 -170.6 -169.4 -
6-TS2 -146.2 -147.1 -146.7 241i
7 -186.6 -185.6 -185.8 -
7-TS -150.0 -152.4 -153.0 1710i
8 -200.0 -200.2 -211.1 -
8-TS1 -165.2 -165.2 -165.0 435j
8-inter -208.1 -205.6 -204.7 -
8-TS2 -171.5 -172.4 -172.3 1660/
9 -214.6 -214.6 -226.7 -
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1. INTRODUCCION

La aplicacion de radiacion UV como sistema de desinfeccion, tanto de aguas
destinadas a consumo humano como de aguas residuales, es muy frecuente en la
actualidad. Ademas, debido a la creciente contaminacion quimica de las aguas,
recientemente se ha comenzado a contemplar la radiacion UV [1] como una tecnologia
en crecimiento para la eliminacion de microcontaminantes organicos, destacando su

elevada efectividad para eliminar algunos plaguicidas y farmacos de las aguas [2,3].

Recientemente, se han realizado avances significativos en la comprension de los
procesos fotoquimicos que sufren los contaminantes organicos y, en concreto, los
farmacos en el medio acuatico [4-6]; sin embargo, los datos sobre su transformacién
fotoquimica son todavia escasos [7]. La mayoria de los farmacos se muestran foto-
activos, es decir, dispuestos a absorber luz. Esto se debe a que, en general, estos
compuestos farmacéuticos contienen anillos aromaticos, heteroatomos y otros grupos
funcionales en sus estructuras que los hacen susceptibles de absorber la radiacién
UV-vis (fotdlisis directa) o de reaccionar con especies fotosensibilizadoras capaces de

inducir la fotodegradacion de los farmacos en aguas naturales (fotélisis indirecta).

Durante la fotdlisis directa, la absorcion de fotones da lugar a compuestos con estados
electronicos excitados que son susceptibles de sufrir una transformacién quimica. En
cambio, la fotoélisis indirecta o sensibilizada conduce a la transformacion de los
contaminantes a través de transferencia de energia o reacciones quimicas con
especies transitorias formadas por la presencia de luz, tales como los radicales
hidroxilo (HO:-), oxigeno singlete ('0,) y estados excitados triplete de la materia
organica natural (*MON*) [8-12]. De este modo, mientras que la efectividad de la
fotooxidacion directa estd gobernada por el espectro de absorcion de los
contaminantes y el rendimiento cuantico del proceso (@), el mecanismo dominante en
la fotdlisis indirecta es la reaccion entre los radicales HO- y el microcontaminante
considerado. Asi, por ejemplo, la adicion de H,O, durante el proceso de fotooxidacion
acelera la velocidad de eliminacién de los microcontaminantes, requiriéndose dosis
menores de radiacion UV que en la fotooxidacion directa [13]; este hecho se debe a la
generacion de radicales altamente reactivos en el proceso de descomposicion del
H.0, [14].
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Las moléculas capaces de absorber los fotones de luz de forma eficaz alcanzan
estados electrénicos excitados, mostrandose inestables y sufriendo reacciones
fotoquimicas durante la desactivacion de dichos estados excitados. La diferencia entre
un fotosensibilizador y un fotoiniciador esta en la forma en que se desactiva una vez
alcanzado el estado electrénico excitado. Cuando la inestabilidad del estado excitado
provoca la ruptura homolitica de los enlaces de la propia molécula, dando lugar a
radicales libres, estamos ante un fotoiniciador de radicales. Comunmente, los
fotoiniciadores mas empleados y eficientes son basicamente peroxidos. En cambio, se
trata de un fotosensibilizador cuando la molécula, en estado excitado, le transfiere su
energia a otra molécula adyacente, volviendo a su estado fundamental. Aunque los
peroxidos suelen ser mas eficaces a la hora de degradar los contaminantes, éstos se
descomponen rapidamente bajo la accion de la luz UV y no actian como
catalizadores, siendo el caso de los fotoiniciadores. Por lo tanto, se conoce como
fotosensibilizacion [12,15,16] el proceso por el cual se produce una alteracion quimica
o fisica en una molécula como resultado de la absorcion inicial de radiacion de otra
molécula llamada fotosensibilizador [17]. Desde el punto de vista de los mecanismos
fotoquimicos, el término se limita a los casos en que el fotosensibilizador no se

consume en la reaccion.

Los mecanismos responsables de las fotooxidaciones sensibilizadas se clasifican en
dos categorias denominadas reacciones fotoquimicas de Tipo | y Tipo Il [18,19]. La
clasificacion del mecanismo fotoquimico va a depender de la primera molécula con la

que interacciona el fotosensibilizador y del tipo de transferencia que se produce:

o Tipo I: El fotosensibilizador, una vez excitado electrobnicamente mediante luz
UV-vis, reacciona con especies moleculares o con moléculas de disolvente
para producir radicales libres mediante la abstraccion de un atomo de
hidrégeno o por transferencia de un electrdn. Estos radicales pueden
reaccionar, a su vez, con los contaminantes en disolucién o con las moléculas
de oxigeno para dar lugar al radical anién superdxido (O, ). En la Figura V.1 se
muestra un esquema resumido del mecanismo de reacciébn de los

fotosensibilizadores de Tipo I.
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Figura V.1. Mecanismo de reaccion de los fotosensibilizadores de Tipo |.

e Tipo Il: El fotosensibilizador, una vez excitado electrénicamente (*Sens*)
mediante luz UV-vis, reacciona con una molécula de oxigeno produciendo
oxigeno molecular singlete ('O,) mediante transferencia de energia [20] (Fig.
V.2). La molécula de oxigeno singlete reacciona rapidamente con los

contaminantes para dar lugar a productos oxidados.

R

R T
o, (ay

b4

0, (%)

Figura V.2. Mecanismo de reaccion de los fotosensibilizadores de Tipo II.

Los fotosensibilizadores de Tipo Il son caracteristicos de las reacciones fotoquimicas
que se producen en la naturaleza. Estos fotosensibilizadores absorben la radiacion
solar para dar transiciones electrénicas del tipo mn,n* que pueden ser naturales
(clordfilas, flavinas, pigmentos, porfirinas, etc.) o artificiales, en su mayoria, colorantes

(azul de metileno, rosa de bengala, etc.).
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El mecanismo de reaccion de una fotooxidacion sensibilizada depende de la
naturaleza del sensibilizador y del contaminante, asi como de las condiciones de
reaccion (tipo de disolvente, energia de la fuente de irradiacion y concentraciones de
contaminante, oxigeno disuelto y sensibilizador). En la mayoria de los casos, la

fotooxidacion sensibilizada sigue diferentes mecanismos simultdneamente.

Una amplia revisién bibliografica acerca de la aplicacién de la radiacién UV en la
eliminacion de contaminantes organicos de las aguas se ha presentado en el
Capitulo 1 (Introduccion) de la presente Tesis Doctoral, detectandose que existe
mucho desconocimiento acerca de: i) el mecanismo implicado, ii) la influencia de las
diferentes variables operacionales en el proceso de fotooxidacion de contaminantes
aromaticos v iii) el papel que desempefia en este proceso la matriz quimica del agua y,

en concreto, la materia organica disuelta.

El objetivo del presente Capitulo es analizar la eficiencia de la radiacion UV en la
fotodegradacion directa e indirecta de los nitroimidazoles. Para ello, se ha realizado un
estudio cinético del proceso determinando el rendimiento cuantico del proceso.
Ademas, se ha analizado la influencia de las distintas variables operacionales
(concentracioén inicial de antibiético, pH, presencia de los componentes de la materia
organica natural, presencia de fotosensibilizadores, presencia de fotoiniciadores de
radicales y composicién quimica del agua), asi como la evolucién de la concentracion
del carbono organico total y la toxicidad del sistema durante la fotodegradacion de los

nitroimidazoles.

2. EXPERIMENTAL

2.1. Reactivos

Todos los reactivos quimicos utilizados (acido fosforico, hidroxido sédico, perdxido de
hidrégeno, atrazina, &cido galico, acido tanico, acido humico, duroquinona (DQ),
tetrahidroxiquinona  (THQ), tetracloro-1,4-benzoquinona  (TCBQ), 4-carboxi-
benzofenona (CBF), 2,4-dihidroxibenzofenona (2,4-DHBF), 4-hidroxibenzofenona
(HBF), 4,4'-dihidroxibenzofenona (4,4'-DHBF), acetonitrilo, acetato amoénico vy
nitroimidazoles) fueron reactivos de grado analitico de alta pureza suministrados por

Sigma-Aldrich. El agua ultrapura se ha obtenido de un equipo Milli-Q® (Millipore).
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Las caracteristicas y propiedades de los nitroimidazoles, asi como la estructura
quimica de los mismos, se presentaron en la Tabla Il.1 y Figura II.1, respectivamente,
del Capitulo 2.

2.2. Dispositivo experimental de irradiacién UV

El sistema experimental donde se ha realizado la fotodegradacion de los
nitroimidazoles consiste en un fotorreactor disefiado por el grupo de investigacion en el
que se ha llevado a cabo este estudio (Figura V.3). El fotorreactor se encuentra
equipado con una lampara de mercurio de baja presion (Hg 254 nm) Heraeus
Noblelight, modelo TNN 15/32 (nominal power 15 W). La disoluciébn problema se
dispone en 6 tubos de cuarzo de 1 cm de didmetro y 30 mL de capacidad, situados
paralelamente alrededor de la lampara de Hg y a la misma distancia de la misma.
Estos tubos se encuentran sumergidos en agua bidestilada en continua recirculacion
para el control de temperatura, mediante un ultratermostato Frigiterm, y con un

sistema de agitacion magnética en cada uno de los tubos de cuarzo.

Figura V.3. Imagenes del fotorreactor utilizado para los experimentos de irradiaciéon UV.

En cada experimento, una vez estabilizada la lampara y controlada la temperatura
(25 °C), el fotorreactor se ponia en funcionamiento y, a intervalos regulares de tiempo,
se retiraban varias alicuotas del reactor para evaluar: i) la concentracién de
nitroimidazol, ii) el carbono organico total y iii) la toxicidad de los productos de

fotodegradacion.
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Con objeto de analizar la influencia de la presencia de materia organica, en algunas
experiencias se adiciond a la disolucion acido galico, acido tanico o acido humico. La
concentracion de estos acidos (componentes de la materia organica natural) estuvo
comprendida entre 10 y 80 mg/L. En las experiencias orientadas a analizar la
influencia de la presencia de distintos fotosensibilizadores y fotoiniciadores se
afadieron diferentes concentraciones de los mismos a la disolucién del

correspondiente nitroimidazol.

2.3. Recoleccion y caracterizacion de aguas

Para estudiar la influencia de la composicion quimica del agua durante la
fotodegradacién de nitroimidazoles, se recolectaron, nuevamente, muestras de aguas
naturales (subterraneas y superficiales) y aguas residuales procedentes de la ETAP y
la EDAR de Motril, respectivamente. Las aguas, una vez caracterizadas Yy filtradas, se
mantuvieron refrigeradas hasta su uso. Los métodos de caracterizacion seguidos han

sido expuestos en el apartado 2.3 del Capitulo 3.

2.4. Métodos analiticos

2.4.1. Determinacion de la concentracion de nitroimidazol

La concentracién de nitroimidazol se ha determinado mediante cromatografia liquida.
En el apartado 2.5.2 del Capitulo 4 se describen en detalle las caracteristicas del
equipo y de la columna cromatografica utilizados, asi como el método y la fase movil

empleados.

2.4.2. Determinacion de la concentracion de atrazina

Para determinar la energia radiante de la lampara se ha empleado atrazina como
actinometro [9]. Para determinar la concentracion de atrazina, se ha usado el equipo
de HPLC con una columna cromatografica de las mismas caracteristicas que la usada
en la determinacion de los nitroimidazoles. La fase moévil empleada ha sido una
disolucién tampén de pH 4.5, con un 50 % de acetato amonico 2.5 mM y 50 % de

acetonitrilo, en modo isocratico, y un flujo de 1 mL-min".
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2.4.3. Determinacion de la concentracion de carbono organico total

El carbono organico total se ha determinado mediante un equipo Shimadzu V-CSH
con autosampler ASI-V. EI método usado se describe en el apartado 2.5.4 del

Capitulo 4.
2.4.4. Determinacion de la toxicidad

Para la determinacién de la toxicidad se ha utilizado un equipo LUMIStox 300. La

metodologia empleada se ha descrito en el apartado 2.4.6 del Capitulo 4.
3. RESULTADOS Y DISCUSION
3.1. Fotodegradacion directa de nitroimidazoles

3.1.1. Rendimientos cuanticos. Evolucion de la concentracion del carbono

organico total y de la toxicidad

Se conoce como "fotodegradacion directa" el proceso por el cual los fotones de luz
emitidos por la lampara son aprovechados eficientemente por las moléculas para
degradarse mediante reacciones fotoquimicas. Las moléculas capaces de absorber los
fotones de luz alcanzan estados electronicos excitados, mostrandose inestables y
sufriendo reacciones fotoquimicas durante la desactivacion de dichos estados
excitados. La eficiencia de un proceso fotoquimico se determina mediante el calculo
del rendimiento cuantico del proceso, el cual se define como el nimero de moléculas
que han sufrido un proceso fotoquimico por cada fotén absorbido por el sistema. Para
la reaccion fotoquimica que se produce durante la fotodegradacion directa de

nitroimidazoles, el rendimiento cuantico (®) se puede expresar como:

_ cantidad de nitroimidazol fototransformado
cantidad de fotones absorbidos por el nitroimidazol

Las cinéticas de la fotodegradacion directa de los nitroimidazoles con la lampara de Hg
de baja presion (254 nm) se presentan en la Figura V.4. En esta Figura se puede
observar que la velocidad de eliminacion del MNZ y DMZ es ligeramente superior a la

observada para el TNZ y RNZ, alcanzandose una reduccion del 70-85 % en la
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concentracion de nitroimidazol a las 3 horas de tratamiento, independientemente del

nitroimidazol considerado.
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Figura V.4, Cinética de eliminacién de los cuatro nitroimidazoles mediante fotodegradacion UV.
[nitroimidazol],= 200 uM, pH= 5-7, T= 298 K. (¢), MNZ; (O), DMZ; (2), TNZ; (0), RNZ.

A partir de los resultados presentados en la figura anterior, y aplicando un modelo
cinético de pseudo-primer orden, se puede determinar la constante de velocidad de
fotodegradacion de los nitroimidazoles y, a partir de ésta, y aplicando la Ecuacion V.1
[21], el rendimiento cuantico (®) para cada nitroimidazol estudiado. Los resultados

obtenidos se presentan en la Tabla V.1.

K

Op=— A
2.303'E)\'€)\

(V.1)

En la Ecuacién V.1, k, es la constante de velocidad de fotodegradacion (s™), E, es la
tasa de energia emitida, la cual corresponde al flujo de fotones emitido por la lampara
(Einstein-'s"m™?), ¢, es el coeficiente de absorcién molar a la longitud de onda
considerada (m®mol™") y ®, es el rendimiento cuantico (mol-Einstein”). La tasa de
energia irradiada por la lampara se ha determinado mediante actinometria, utilizando
una disolucion de atrazina 5 yM como actindmetro [9], obteniéndose una energia de
1.027-10™ Einstein-s™-m™ para la lampara utilizada. Para ello, se ha tomado el valor de
0.046 mol-Einstein como rendimiento cuantico de la atrazina y un coeficiente de

absorcién molar de 386 m?mol™ a la longitud de onda de 254 nm [22].
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En la Tabla V.1, donde se han recogido los valores de los parametros mencionados,
se observa que los rendimientos cuanticos obtenidos para los cuatro nitroimidazoles
son significativamente bajos, con valores comprendidos entre 34.7-10“ y 19.6-10*
para el MNZ y TNZ, respectivamente; lo que indica una baja eficiencia del proceso
cuantico en la fototransformacion de los nitroimidazoles. Los resultados mostrados en
la Figura V.4, junto con la baja eficiencia del proceso cuantico en la fotodegradacion
de nitroimidazoles (Tabla V.1), confirman la necesidad de largos tiempos de irradiacion
para conseguir la completa eliminacién de los mismos. Excepto para el MNZ, no se
han registrado datos de los rendimientos cuanticos de los nitroimidazoles en
bibliografia; aun asi, los valores obtenidos son similares a los determinados por otros
autores para compuestos farmacéuticos [13,23-26] y, concretamente, para el MNZ, el
valor de (34.7+1.8):10“* mol-Einstein” obtenido se aproxima al valor de 0.0033

mol-Einstein™ determinado por Shemer y col. [27].

Desde el punto de vista comparativo, conviene utilizar la constante de velocidad de
fotodegradacién aparente normalizada por la energia de la lampara, ke (m*Einstein™),
obtenida a partir de la Ecuacion V.2, ya que esta constante resulta independiente de
las fluctuaciones en la energia irradiada por la lampara y permite comparar
directamente constantes de velocidad de fototransformacion obtenidas con diferentes

fotorreactores [23].

_ky

K'e=
E E,

(V.2)
En esta ecuacion, k, (s) es la constante de velocidad de fotodegradacion de los
contaminantes utilizada en la Ecuacion V.1 y E, (Einstein-s'm™®) es la energia radiante
emitida por la lampara a la longitud de onda de 254 nm, calculada mediante

actinometria [9]. Los valores de kg obtenidos se han incluido en la Tabla V.1.

En la Tabla V.1 también se recogen los porcentajes de eliminacion de nitroimidazol
para una dosis de irradiacion de 400 J-m? (R.s). Este parametro determina la
aplicabilidad de la radiacién UV en la fotodegradacion de los nitroimidazoles en las
condiciones reales de una planta de tratamiento. Para ello, se ha tomado de referencia
el valor de 400 J-m™ para la dosis irradiada, valor minimo recomendado por diferentes
organismos europeos para la desinfeccion de aguas [28-30]. En nuestro caso, con la
lampara utilizada, el tiempo necesario para alcanzar una dosis de irradiacion de

400 J'-m? es de 8.3 s, siendo la energia radiante equivalente de 8.49-10* Einstein-m™
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para la longitud de onda de 254 nm. De este modo, el porcentaje de nitroimidazol
eliminado con esta dosis de irradiacion, Rys4, puede determinarse mediante la
Ecuacion V.3.

Ross =1— o (Ke x8.49-107) (V.3)

donde, ke es la constante de velocidad de fotodegradacion aparente normalizada por
la energia de la lampara (Ecuacion V.2).

Tabla V.1. Parametros obtenidos de la irradiacion directa a 254 nm de los cuatro
nitroimidazoles.

Nitro- £ k -10* o -10* k'e Rasa
imidazol (m%*mol™) (s™ (mol-Eins™)  (m*Eins™) (%)
MNZ 209.72 1.72+0.09 347+18 1.68+0.09 0.14+0.01
DMZ 22445 167+020 315+39 1632020 0.14+0.02
TNZ 23392 1.09+0.09 196+17 1.06+0.09 0.09+0.01
RNZ 22613 1.18+0.18 221+34 115+0.18 0.10+0.01

Los datos obtenidos para el porcentaje de eliminacion de nitroimidazoles a la dosis
minima de irradiacion (400 J-m™) son realmente bajos (Tabla V.1). Esto indica que la
dosis usada habitualmente para la desinfeccion de aguas no es suficiente para la
eliminacién de este tipo de farmacos, demostrando la necesidad de mayores dosis de
irradiacion UV o mayores tiempos de exposicion para la eliminacion de este tipo de
antibiéticos por fotdlisis directa. Ademas, todos los datos de la Tabla V.1 ponen de
manifiesto que el rendimiento del proceso de fotodegradacion directa de los

nitroimidazoles es bajo y que éste disminuye en el orden: MNZ > DMZ > RNZ > TNZ.

Dos parametros muy importantes que determinan la eficacia depurativa de cualquier
sistema de tratamiento son: i) la concentracién de carbono organico y ii) la toxicidad de
los subproductos de oxidacién generados. En la Figura V.5 se muestran los valores del
carbono organico total (TOC) y de la evolucién de la toxicidad durante Ila
fotodegradacioén de los cuatro nitroimidazoles estudiados. Los resultados mostrados en
la Figura V.5a indican que, aunque disminuya considerablemente la concentracién de
nitroimidazol durante el tiempo de radiacion (Fig. V.4), no se produce la transformacion

de los subproductos de oxidacion a CO, en la extension deseada, generandose, por lo
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tanto, fracciones de menor peso molecular que el nitroimidazol original, responsables
de que la concentracion de carbono organico total permanezca constante a lo largo de
todo el tiempo de tratamiento. Ademas, como se puede observar en la Figura V.5b, la
mezcla de los subproductos generados durante la fotodegradaciéon de los
nitroimidazoles presenta, en algunos casos, mayor toxicidad que el producto de
partida. Estos resultados indican que la fotodegradacién de nitroimidazoles puede dar
lugar a compuestos farmacoldgicamente activos y de mayor toxicidad que el propio
nitroimidazol original. Es importante destacar los resultados obtenidos para el TNZ, en
los que se observa un aumento sustancial de la toxicidad al cabo de tres horas de

tratamiento (Fig. V.5b).

25 (@)
20 A Ao 4
g j@Eddg s
g Spg- & --B----e g-nnns g 2
8 101 £
- 2
5-
o L} L} L} L} S v
0 50 100 150 200 0 50 100 150 200
t (min) t (min)

Figura V.5. Evolucion de la concentracion de carbono organico total (a) y de la toxicidad por (b)
durante la irradiacion UV de los cuatro nitroimidazoles en agua ultrapura. [nitroimidazol],=
200 puM, pH=5-7, T= 298 K. (¢), MNZ; (O), DMZ; (A), TNZ; (0), RNZ.

3.1.2. Influencia de la concentracion de nitroimidazol

En la Figura V.6 se presenta el rendimiento cuantico de los nitroimidazoles en funcién
de la concentracion de los mismos; en ella, se observa que la concentracion inicial de
nitroimidazol afecta al rendimiento cuantico y, por lo tanto, a la velocidad del proceso

de fotodegradacion (Ecuacion V.1).

La disminucién en la velocidad de fotodegradacion de los nitroimidazoles a medida
que aumenta la concentracion de los mismos esta relacionada con la energia

absorbida por cada molécula de nitroimidazol. Asi, puesto que la energia de radiacion
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depositada en el medio por unidad de volumen es fija, las moléculas de nitroimidazol
podran aceptar mas energia radiante a medida que su concentracibn es menor,

explicando, de este modo, el comportamiento observado.
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Figura V.6. Rendimiento cuantico del proceso de fotodegradaciéon en funcién de la
concentracion inicial de nitroimidazol. pH= 5-7, T= 298 K. (¢), MNZ; (O), DMZ; (a), TNZ; (0),
RNZ.

A partir de los datos de la Figura V.6, se deducen las ecuaciones que predicen el
rendimiento cuantico para cada uno de los nitroimidazoles estudiados. Estas
ecuaciones (Ecuacion V.4) permiten obtener el rendimiento cuantico del proceso

fotoquimico a la temperatura y pH indicados en el pie de la Figura V.6.

P, = m-[nitroimidazol]:)1 (V.4)

En esta ecuacion, ®.s, es el rendimiento cuantico (mol-Einstein™) a la longitud de onda
de 254 nm, m y n son las constantes especificas obtenidas de la Figura V.6 para cada
nitroimidazol (Tabla V.2) y [nitroimidazol], es la concentracion inicial de cualquiera de
los cuatro nitroimidazoles estudiados.

Una vez conocido el rendimiento cuantico, aplicando la Ecuacién V.1, se puede

determinar la constante de velocidad de fotodegradacién de cualquiera de los cuatro
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nitroimidazoles en funcién de su concentracion inicial. Estos resultados son de gran
interés desde un punto de vista industrial ya que permiten predecir la eficacia
depurativa de la radiacion UV en la eliminacion de los nitroimidazoles de forma previa

al tratamiento.

Tabla V.2. Constantes especificas del
modelo de predicciéon para los cuatro
nitroimidazoles.

Nitroimidazol m n
MNZ 0.0644 -0.5857
DMz 0.1686 -0.7328
TNZ 0.2016  -0.8483
RNz 0.0205 -0.4742

3.1.3. Influencia del pH de la disolucién

Para analizar la influencia del pH del medio en la fotodegradacion de nitroimidazoles,
se han realizado experiencias en un rango de pH comprendido entre 2 y 9. Atendiendo
al pk, de cada nitroimidazol (Tabla I.2) y a la distribucién de especies que presenta
cada uno de ellos (Fig. Il.2 del Capitulo 2), se puede indicar que los cuatro
nitroimidazoles se encuentran en su forma catiénica y/o neutra en todo el rango de pH

estudiado.

En la Figura V.7 se muestra la variacion del coeficiente de absorcion molar global (€) y
de la constante de velocidad de fotodegradacion globales (k) en funcion del pH de la
disolucién para cada nitroimidazol estudiado. Un aspecto a destacar de los resultados
presentados es que los cambios observados tienen lugar a un pH proximo al pk, de
cada antibiético. De acuerdo con la Ecuacion V.1 se deberia esperar un aumento en el
valor de kg a medida que se produzca un aumento en el valor del coeficiente de
absorcién molar (g); sin embargo, los resultados obtenidos muestran que no existe una
tendencia general que describa la influencia del pH sobre los valores de los
parametros € y ke de los nitroimidazoles estudiados. Asi, las tendencias observadas
varian de un nitroimidazol a otro, de modo que se distinguen cuatro comportamientos

diferentes:
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a) MNZ: incremento de € y k’e a valores de pH inferiores a 4.

b) DMZ: aumento de € y disminucién de k't a valores de pH inferiores a 5.

c) TNZ: disminucion de € y k' a valores de pH inferiores a 5.

d) RNZ: € y K permanecen practicamente invariables en el rango de pH

estudiado.

Las variaciones que sufren los nitroimidazoles en estos parametros en funcién del pH

del medio son similares a los resultados obtenidos para otros compuestos
farmacéuticos [23].
5.0 300 5.0 300
. ~
40 .. . F250 4 € - 250
. . W...-E---0
A % - ®-"-* 120 L 200 =
i.IEJ 3.0 1 . 3.0 - okas 3
g s [ 150 . P 150 3
%2.0- SRR 2.0 4 O R g
L ke - 100 e K& - 100 >
pkaq o
1.0 4 L 5o 101 5o
0.0 T T T T 0 0.0 T T r 0
(i} 2 4 6 8 10 0 2 4 6 8 10
5.0 300 5.0 300
g 250 £ 250
A4.o- A ---A---A 4.0 4 U SR
A A - 200 200 m
c o - _—
= 3.0 3.0 Ka; 3
Ny - 150 , - 150
E pkas , ke 3
< 201 ke 2.0 .2 @ g
e A __& 100 G Tttgtt p100 =2
Lo ST a-
1.0 4 i [ 5o 101 [ 5o
0.0 r r r r 0 00 r r r 0
0 2 4 6 8 10 0 2 4 6 8 10
pH pH

Figura V.7. Coeficiente de absorcion molar (€) y constante de fotodegradacién aparente
normalizada por la energia emitida por la lampara (kVE) en funcion del pH de la disolucién para
los cuatro nitroimidazoles estudiados. T= 298 K. (¢), MNZ; (), DMZ; (a), TNZ; (0), RNZ.

Con objeto de estudiar este comportamiento global en mayor detalle, se ha llevado a
cabo el andlisis cuantitativo de la fotodegradaciéon de cada una de las especies de
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nitroimidazol presentes en el medio en funcién del pH; para ello, se ha usado la

Ecuacion V.5, la cual se obtiene de la combinacién de las Ecuaciones V.1 y V.3.
- e V.5

En esta ecuacion, k'EJ. es la constante de velocidad aparente para cada una de las
mwn

especies de nitroimidazol "|" presentes en la disolucion. La contribucién de cada una

de las especies a la k total puede representarse mediante la Ecuacion V.6:
Ke=D oK (V.6)
j

donde, a; representa la fracciobn molar de cada una de las especies (%o = 1).
Conociendo la distribucion de especies (Figura 11.2) y el pk, (Tabla V.3) de cada
nitroimidazol, se puede calcular la constante de velocidad y el coeficiente de absorcion

molar mediante regresion lineal:

Ke=(1-02)kg +02Ke, =K'g HK'gs—K'Eq )02
e=(1-0p)e+aey =€+ (g2 —€1)a2 (V.8)

Una vez calculados Kg y ¢ para la especie idnica (j=1) y neutra (j=2) de cada
nitroimidazol, se puede obtener el rendimiento cuantico de las especies
correspondientes mediante la Ecuacién V.9.

kEJ-

®j=_
2.303-¢

(V.9)
Los resultados obtenidos al aplicar estas ecuaciones se presentan en la Tabla V.3. De
modo que, usando estos parametros, se puede determinar el valor de kg y ® para

cualquier valor de pH del intervalo analizado en este estudio.
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Tabla V.3. Parametros cinéticos de la fototransformacién directa de las especies i6nica (j=1) y
neutra (j = 2) de los nitroimidazoles.

Nitro-  Pka, & K'e, ®,-10° & K'e, ®,10°
imidazol (m*mol”) (m*Eins™) (mol-Eins”) (m®>mol™) (m*Eins™) (mol-Eins™)
MNZ 258  271.18 3.78 6.05 209.72 2.10 4.35
DMZ 281  288.12 1.33 2.01 224.45 1.73 3.35
TNZ 230 178.88 0.28 0.69 233.91 1.42 2.64
RNZ 132  171.31 0.31 0.79 226.13 1.80 3.46

Como se muestra en la Tabla V.3, los valores de las constantes de velocidad (k'e) y de
los rendimientos cuanticos (®) obtenidos para las especies de cada uno de los
nitroimidazoles varian en un solo orden de magnitud, con valores minimos para la

forma i6nica del TNZ y valores maximos para la forma i6nica del MNZ.

3.1.4. Influencia de la presencia de materia organica natural

Para analizar la influencia de los componentes de la materia organica natural (MON)
durante la fotodegradaciéon de los nitroimidazoles, se han realizado experiencias de
fotodegradacion del MNZ en presencia de tres compuestos constituyentes de la MON.
Para realizar estas experiencias, se ha elegido el MNZ puesto que es el mas
representativo de los nitroimidazoles y, ademas, de esta familia de antibiéticos, es el
que se detecta con mas frecuencia en las aguas. La concentracion de la materia
organica natural en las aguas estd comprendida entre, aproximadamente, 0.1 mg y
mas de 100 mg de carbono organico disuelto por litro de agua, dependiendo del
entorno de procedencia [31]. Los constituyentes de la MON seleccionados para este
estudio son los acidos galico (GAL), tanico (TAN) y humico (HUM). En la Figura V.8 se
muestran las estructuras quimicas de estos tres constituyentes de la MON. De los tres
compuestos, el GAL se considera la unidad estructural basica de la MON, siendo el
HUM el principal componente de la MON; éste presenta un elevado peso molecular y
una estructura compleja que contiene una gran cantidad de anillos aromaticos y
grupos funcionales oxigenados y nitrogenados [32-34].

Para estudiar la influencia de la materia humica durante la irradiacién UV del MNZ y
los efectos que produce en la velocidad de eliminacion del mismo, es necesario

conocer previamente la cantidad de luz que absorben los distintos componentes de la
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MON. Para ello, se ha determinado la tramitancia de los tres acidos, a las

concentraciones de trabajo, para una longitud de onda de 254 nm (Fig. V.9).

Figura V.8 Estructura quimica del acido galico (a), acido tanico (b) y acido humico (c).

Atendiendo a los datos de tramitancia de la Figura V.9, se puede conocer la cantidad
de luz UV que es absorbida por la MON, reduciendo, de este modo, el nimero de
fotones que inciden sobre el MNZ [23]. La escasa tramitancia que presentan los tres
acidos a altas concentraciones sera muy negativo para llevar a cabo el proceso de
fotodegradacion directa del MNZ.
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Figura V.9. Tramitancia de los componentes de la MON, en funcién de la concentracion, a A=
254 nm. (¢), GAL; (O), TAN; (a), HUM.
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En la Tabla V.4 se exponen los valores de la constante de fotodegradacion del MNZ
en presencia de diferentes concentraciones de los acidos seleccionados. En ella se
observa un incremento en la velocidad de fotodegradacion del MNZ para pequeias
concentraciones de GAL, mientras que, para cualquiera de las concentraciones de

TAN y HUM estudiadas, la velocidad de fotodegradacion del MNZ disminuye.

Tabla V.4. Constantes de velocidad de
fotodegradacion del MNZ en funciéon de la
concentracion de acido presente.

MNZ GAL TAN HUM k-10*
(mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L) (s™)

20.6 0 0 0 2.36£0.17

19.9 9.8 0 0 3.08 +0.11
201 18.1 0 0 2.87+0.15
20.2 36.0 0 0 1.97 £ 0.11
20.2 76.4 0 0 0.73+0.04
21.2 0 15.9 0 1.81 £0.05
20.7 0 272 0 1.50 £ 0.15
204 0 43.1 0 1.16 £ 0.05
20.3 0 79.0 0 0.60 +0.03
20.9 0 0 95 1.84+0.12
20.7 0 0 232 1.53+0.04
20.6 0 0 36.0 1.26+0.04
20.7 0 0 79.2 0.66+0.02

En la Figura V.10 se representa la constante de velocidad de fotodegradacion frente a
la relacion de concentraciones de los constituyentes de la MON y MNZ. Se observa
claramente que la presencia de GAL presenta un comportamiento marcadamente
diferente con respecto al TAN y HUM en la velocidad de degradaciéon del MNZ, de
modo que, solo en el caso del GAL, se favorece la eliminacion de MNZ para relaciones

de concentracion de GAL/MNZ menores de 1.4.

De acuerdo con lo observado en la Tabla V.4 y Figura V.10, el GAL, a pesar de
presentar menor tramitancia que el TAN y HUM (Fig. V.9), favorece la fotodegradacion
de MNZ cuando en el medio se encuentran bajas concentraciones de GAL. Estos

resultados podrian indicar que el GAL esta actuando como promotor de radicales HO-,
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los cuales oxidan a las moléculas de MNZ. Por el contrario, el comportamiento
observado en presencia de TAN y HUM sugiere un efecto predominante de la
capacidad inhibidora de radicales HO- debido a la compleja estructura que presentan
(Fig. V.8) y a la alta reactividad que muestra la MON frente a los radicales HO- (ko=
108M"'s™) [35,36]. En cualquier caso, a medida que aumenta la concentracion de los
tres acidos disminuye la constante de velocidad de eliminacion del MNZ hasta valores
muy préximos entre si, k < 0.73-10*s™, (Tabla V.4 y Fig. V.10) debido a la escasa o
nula tramitancia que presentan el GAL, TAN y HUM a elevadas concentraciones
(Fig. V.9).
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Figura V.10. Constante de velocidad de fotodegradacion de MNZ en funcién de la relacion de
concentraciones entre MON y MNZ. [MNZ],= 20 mg/L, T= 298 K. (¢), GAL/MNZ; (O),
TAN/MNZ; (2), HUM/MNZ.

Los distintos efectos que pueden presentar los componentes de la MON en la
fotodegradacion de contaminantes han sido estudiados por diferentes investigadores
[12,16,33,37-43]. Cooper y Zika [44,45] fueron los primeros en comprobar que la
exposicion de las aguas naturales a la accion de la radiacion solar de alta energia da
lugar a la fotoproduccion de H,O,, el cual es un eficiente productor de radicales HO-

bajo la accion de la luz UV-vis [14].

La acumulacion de H,O; en las aguas naturales, donde la formacion y destruccion de
H,0O, ocurren simultaneamente, se correlaciona con la concentracién de las sustancias
hdmicas en las mismas [44]. Fukushima y Tatsumi [46] realizaron un profundo estudio

con distintas sustancias humicas para determinar los valores de las constantes de
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velocidad de fotoproduccion de H,O, para cada tipo de sustancia humica, encontrando
que los acidos hidroxibenzoicos, especialmente el acido gélico, son los principales
responsables de la fotoproduccion de H,O,. El mecanismo propuesto para la
fotogeneracion de H,O; a partir del GAL y su posterior conversion en radicales HO- es
el siguiente [44,45]:

COOCH COOH COOH

hv
— — + aHt + 200 (V10)
HO OH o) 0 0 (e}
o) o]

OH

Los electrones liberados por la fotooxidacién del GAL intervienen en la reduccion de

oxigeno molecular dando lugar a la formacién del i6n radical superéxido (O3™):

0, + &€ — 05 (V.11)

Finalmente, la protonacién del i6bn superoxido ocasiona la produccion de H,O, dando
lugar a la generacion de radicales HO- bajo la accion de la radiacion UV segun las

siguientes reacciones:

HY + 0, =— HO, (V.12)
HO; + HOy; —= H,0, + O, (V.13)
hv

Recientemente, Garbin y col. [43] analizaron la influencia que presentan las sustancias
humicas durante la irradiacion UV en la eliminacién de pesticidas de las aguas
naturales. Este estudio confirmoé la fotogeneracion de HO- durante la irradiacion UV de
distintas sustancias humicas mediante la deteccion, por resonancia paramagnética
electronica (EPR), del aducto que forma el 5,5-dimetil-1-pirrolina-N-oxido (DMPO) con
los radicales HO- [47,48].
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3.2. Aplicabilidad de la radiacién UV en la degradaciéon de nitroimidazoles en

aguas de distinta composicion quimica

Para estudiar la aplicabilidad del uso de la radiacion UV en la eliminacion de
nitroimidazoles de las aguas, se ha analizado la influencia de la composicion quimica
del agua durante la fotodegradacién de MNZ. Para ello, se han realizado experiencias
con aguas de diferente procedencia y composicién quimica: agua ultrapura, superficial,
subterranea y residual. En la Tabla V.5 se presentan los resultados obtenidos de la

caracterizacion quimica de estas aguas.

Tabla V.5. Caracteristicas quimicas de las aguas utilizadas.

Agua pH TOC [HCO;] [SO,”] [NO;] T
(mg/L) (meg/L) (mg/L) (mg/L) (%)
Ultrapura 6.8 0.0 0.0 0.0 0.0 100.0
Superficial 8.1 9.8 5.2 53.2 11.7 97.4
Subterranea 7.5 174 8.9 129.1 44.2 97.8
Residual 78 252 10.5 41.0 4.4 60.1

a) Tramitancia (%) a 254 nm.

En la Figura V.11 se muestran los resultados obtenidos de la irradiacion UV de MNZ

en las distintas aguas estudiadas.

Como se puede observar en la Figura V.11, las diferencias en la velocidad de
degradacion del MNZ no son muy acentuadas para los distintos tipos de aguas
estudiadas; sin embargo, se aprecia una leve disminucion de ésta en el caso de aguas
residuales. Este hecho se debe, principalmente, a la menor tramitancia detectada
(T=60 %) en este tipo de aguas, lo que provoca la absorcién de radiaciéon UV y, por lo
tanto, se reduce considerablemente el nimero de fotones que inciden sobre el
nitroimidazol. En este caso, se podria confirmar que la materia organica presente en el
agua residual actia como filtro de la radiacion UV, reduciendo la efectividad del
tratamiento para la eliminacion del MNZ del medio. En la Tabla V.6 se presentan los
parametros cinéticos y el porcentaje de eliminacién (Rzs4) obtenidos de la irradiacion

UV del MNZ en las aguas seleccionadas.



258 Capitulo 5

10§
084 .
o S
N N
Z 0.6 - B
= B
S 044 ‘
= g
0.2 AT
. ~“~.‘ ‘»‘\@
AL
0-0 L) L) L) L]
0 50 100 150 200
t (min)

Figura V.11. Influencia de la composicién quimica del agua en la velocidad de fotodegradacién
de MNZ. [MNZ],= 200 uM, pH= 6-8, T= 298 K. (¢), agua ultrapura; (0O), agua superficial; (a),
agua subterranea; (O), agua residual.

Tabla V.6. Parametros obtenidos de la irradiacion UV
del MNZ en aguas de distinta composicion quimica.

Agua k -10° K'e Rasq
(s™ (m*Eins™) (%)

Ultrapura 1.72+0.09 1.68+0.09 0.14+0.01

Superficial 1.73+£0.09 1.68+0.09 0.14+0.01
Subterranea 2.08+0.15 2.03+0.15 0.17 £0.01
Residual 1.66+0.08 1.61+£0.08 0.14 £0.01

k'e: constante de velocidad de fotodegradacion normalizada
por la energia de la lampara

Ras4: porcentaje de eliminacion para una dosis de irradiacion
de 400 J:m?

Los valores de las constantes de velocidad de fotodegradacién del MNZ (Tabla V.6)
cuando el proceso se lleva a cabo en aguas ultrapura, superficial y residual son
similares; sin embargo, la constante de velocidad observada en el agua subterranea
muestra un ligero aumento en la velocidad de fotodegradacién del MNZ, lo que sugiere
que una pequefia fraccidon de MNZ es eliminada por fotodegradacion indirecta como la
observada al llevar a cabo la fotodegradacion del MNZ en presencia de bajas
concentraciones de acido galico (Apartado 3.1.4). Estos resultados indican que la
presencia de MON con bajo indice de humificacion, como el acido galico y acidos

hidroxibenzoicos, favorece la fotodegradacion indirecta de los contaminantes [46], por
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lo tanto, seria necesario un estudio mas extenso sobre la caracterizacién de los acidos
humicos presentes en las aguas naturales y el papel de cada uno de ellos en la
fotodegradacioén de los contaminantes. Por otro lado, la presencia en este tipo de agua
de una mayor concentracion de iones susceptibles de ser transformados en radicales
oxidantes (iones sulfato y nitrato, Tabla V.5), que pueden reaccionar con el MNZ,
justificaria también este incremento en la velocidad de degradacion del MNZ en agua

subterranea.

En la Figura V.12 se muestran los valores del carbono organico total (TOC) y de la
evolucion de la toxicidad durante la eliminacion de MNZ en agua ultrapura, superficial,

subterranea y residual.
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Figura V.12. Evolucion de la concentracion de carbono organico total (a) y de la toxicidad por
inhibicion de Vibrio Fischeri (b) en funcion del % de MNZ eliminado durante la irradiacion UV en
aguas de distinta composicion quimica: (O), superficial; (¢), subterranea; (A), residual; (0),
ultrapura. [MNZ],= 200 pM, pH= 6-8, T= 298 K.

De acuerdo con los resultados de la Figura V.12a, la radiacion UV no reduce
significativamente la concentracion de carbono organico total durante las tres horas de
irradiacion en cualquiera de las aguas estudiadas; tan soélo en el agua residual y
subterranea la reduccibn del TOC es apreciable. Asi, aunque disminuya
considerablemente la concentracién de nitroimidazol (Fig. V.11), no se produce la
mineralizacion de los compuestos de degradaciéon en la extensién deseada,
permaneciendo en el medio dichos compuestos. Por otro lado, en la Figura V.12b se
observa que la mezcla de subproductos generados durante la fotodegradacion del
MNZ presenta una toxicidad muy variable dependiendo del tipo de agua estudiada; sin

embargo, es interesante destacar que, independientemente del tipo de agua
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estudiada, los valores de toxicidad presentan un minimo cuando se ha eliminado,

aproximadamente, un 40 % de MNZ.
3.3. Fotodegradacion indirecta de nitroimidazoles

3.3.1. Fotooxidacion sensibilizada. Influencia del tipo y concentracion de
fotosensibilizador

Puesto que el estudio de la fotodegradaciéon de nitroimidazoles se ha centrado en el
uso de la radiacion UV de longitud de onda igual a 254 nm, se han elegido una serie
de fotosensibilizadores que resulten eficientes a la hora de absorber la luz a esta
longitud de onda. Los fotosensibilizadores (Sens) seleccionados son de Tipo |, es
decir, una vez excitados por la absorcion de luz UV, pueden dar lugar a la generacion
de radicales libres mediante la abstraccion de un atomo de hidrégeno o transferencia
de un electrdon. EI mecanismo de Tipo | se favorece por el empleo de
fotosensibilizadores con transiciones electronicas del tipo n,n* como es el caso de las
cetonas aromaticas y quinonas [49]. Diversos estudios muestran que el estado
excitado triplete de las cetonas aromaticas induce la fotooxidacion de diferentes
compuestos fenodlicos [9,50,51]. Los fotosensibilizadores seleccionados inicialmente
para este estudio son 4-carboxibenzofenona (CBF) y duroquinona (DQ) [51]. La

estructura quimica de estos Sens se muestra en la Figura V.13.

o (o}

@ © OH

4-carboxibenzofenona (CBF) Duroquinona (DQ)

Figura V.13. Estructura quimica de los fotosensibilizadores empleados.

Para analizar la eficacia de la fotooxidacion sensibilizada durante la irradiacion de
metronidazol, se han determinado los correspondientes valores de las constantes de
velocidad de fotooxidacion. En la Figura V.14 se muestran los resultados de la
fotodegradacion indirecta de MNZ sensibilizada mediante la presencia de distintas
concentraciones de CBF y DQ. En esta figura se puede observar que la velocidad de
fotooxidacion del MNZ se incrementa con la presencia de DQ, mientras que se reduce

con la presencia de CBF. Este comportamiento parece indicar que el CBF en estado
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electronico excitado (*CBF*) se fotodegrada, o bien, se desactiva, regresando a su
estado fundamental por otras vias distintas al mecanismo de fotosensibilizacion de
Tipo I, por ejemplo, emisién de fluorescencia (hve) desde 'CBF* o emision de
fosforescencia (hvp) desde *CBF* (Fig. V.1). De cualquier forma, el CBF consume
parte de la radiacion UV, disminuyendo el valor de la constante de velocidad de
fotodegradacion del MNZ. En la Tabla V.7 se presentan los valores de estas
constantes de velocidad determinadas para las concentraciones de Sens de
estudiadas. La Figura V.15 muestra claramente la diferencia entre los valores de

dichas constantes.

[MNZ)/[MNZb

0 20 40 60 80 100 120
t (min)
Figura V.14. Influencia de CBF (simbolos negros) y DQ (simbolos blancos) en la velocidad de

fotooxidacion de MNZ durante la irradiacion UV. [MNZ],= 130 uM, pH= 7, T= 298 K; (0),
[Sens]= 0 uM; (©), [Sens]= 5 uM; (O), [Sens]= 25 pM; (), [Sens]= 50 uM.

Tabla V.7. Constantes de velocidad de
fotooxidacion de MNZ para distintas
concentraciones de Sens.

MNZ CBF DQ k-10*

(HM) (M) (HM) (s")

130 0 0 2.36+0.17
130 5 0 2.22 +0.07
130 25 0 2.08 + 0.04
130 50 0 1.82 £ 0.09
130 0 5 2.63 +0.06
130 0 25 3.28 +0.01

130 0 50 2.84 £0.04
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Figura V.15. Constantes de velocidad de fotooxidacion de MNZ en presencia de Sens. [MNZ],=
130 pM; [Sens]= 0, 5, 25, 50 pM.

Para analizar la influencia que presenta la estructura quimica de estos Sens en el
mecanismo de fotooxidacion sensibilizada de MNZ, se han realizado experiencias en
presencia de varios Sens con estructura quimica similar a CBF y DQ. Para ello, se han
elegido diferentes compuestos derivados de CBF y DQ que mantengan los grupos
cetonicos en su estructura, puesto que son estos grupos cromoéforos los que les
confieren propiedades fotosensibilizadoras. En la Figura V.16 se muestra la estructura

quimica de los derivados de CBF y DQ seleccionados en este apartado.

Como se puede observar en la Figura V.16, en los derivados de CBF se ha sustituido
el grupo carboxilico en posicion 4 por grupos hidroxilicos en diferentes posiciones. Asi,
se puede determinar la influencia que presenta el caracter electron-atrayente del grupo
carboxilico sobre el anillo bencénico de la CBF frente al caracter electron-donante de
los grupos hidroxilicos sobre los anillos aromaticos de sus derivados (HBF, 2,4-DHBF
y 4,4'-DHBF). Del mismo modo, se han elegido dos derivados de DQ en los que se
han sustituido los grupos metilos en posicion 2, 3, 5y 6, por cuatro grupos hidroxilicos
(THQ) o cuatro atomos de cloro (THBQ), lo que permite estudiar, igualmente, la
influencia que presenta el caracter electron-donante y electron-atrayente de los grupos

hidroxilico y cloruro, respectivamente, en esta serie de compuestos.
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Figura V.16. Estructura quimica de los fotosensibilizadores derivados de CBF y DQ.

La Figura V.17 muestra la cinética de fotooxidacion del MNZ en presencia de CBF y
sus derivados. Como se puede observar en esta figura, los tres derivados de CBF
causan un efecto similar en la velocidad de fotooxidacion del MNZ. Es interesante
sefialar que estos derivados incrementan sensiblemente la velocidad de fotooxidacion
del MNZ con respecto al CBF, aunque este proceso sigue siendo mas lento que el
llevado a acabo en ausencia de Sens. Este comportamiento parece indicar que grupos
electron-donantes de los anillos aromaticos de la benzofenona pueden aumentar
levemente la velocidad de fotooxidacién del MNZ debido a un incremento de la

densidad electrénica de dichos anillos.

Del mismo modo, se ha analizado la influencia de los Sens derivados de DQ durante la
fotooxidacion de MNZ. Los resultados obtenidos se exponen en la Figura V.18, donde
se puede observar que, tanto el THQ como el TCBQ, producen una reduccion en la
velocidad de fotooxidacion de MNZ con respecto a la obtenida en presencia de DQ.
Aunque, por otro lado, al igual que ocurre en el caso anterior, la presencia de THQ,
con grupos electron-donantes, incrementa sensiblemente la velocidad de fotooxidacién

del MNZ con respecto al TCBQ, con grupos electron-atrayentes.
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Figura V.17. Influencia de los fotosensibilizadores derivados de CBF en la fotooxidacion de
MNZ. [MNZ],= 150 uM; [Sens]= 25 uM. (®), CBF; (O), 2,4-DHBF; (0), 4,4'-DHBF; (2), 4-HBF;

(#), [Sens]= 0 uM.
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Figura V.18. Influencia de los fotosensibilizadores derivados de DQ en la fotooxidacién de
MNZ. [MNZ],= 150 uM; [Sens]= 25 uM. (®), DQ; (O), THQ; (2), TCBQ; (#), [Sens]= 0 pM.

En la Tabla V.8 se recogen los valores de las constantes de velocidad de fotooxidacion

del MNZ en funcién de la concentracion de cada uno de los fotosensibilizadores

utilizados.
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Tabla V.8. Influencia de la concentracion de los distintos tipos de Sens en la velocidad de
fotodegradacion del MNZ.

Derivados de CBF Derivados de DQ

MNZ CBF DQ k-10*
M) (uM) (um) 24-DHBF 44'DHBF 4-HBF THQ TCBQ (s™
(uM) (M) (HM) (CLLLY (1)

150 0 0 0 0 0 0 0 204%0.10
150 25 0 0 0 0 0 0  1.20%0.02
150 0 25 0 0 0 0 0 319%0.23
150 0 0 5 0 0 0 0 1.82%0.04
150 0 0 25 0 0 0 0 1.74%0.03
150 0 0 50 0 0 0 0 1.38%0.03
150 0 0 0 5 0 0 0 176+0.05
150 0 0 0 25 0 0 0 156%0.08
150 0 0 0 50 0 0 0 1.32%0.04
150 0 0 0 0 5 0 0 1.54%0.03
150 0 0 0 0 25 0 0 151%0.02
150 0 0 0 0 50 0 0  1.17%0.02
150 0 0 0 0 0 5 0 1.88%0.03
150 0 0 0 0 0 25 0 220%0.03
150 0 0 0 0 0 50 0  1.80%0.02
150 0 0 0 0 0 0 5  1.76+0.02
150 0 0 0 0 0 0 25  1.93+0.01
150 0 0 0 0 0 0 50 1.82+0.05

Como se puede observar en los datos presentados en la Tabla V.8, se ha analizado,
también, la influencia de la concentracién de estos fotosensibilizadores. En la Figura
V.19 se muestran las diferencias encontradas en las constantes de velocidad de
fotooxidacion del MNZ en presencia de los derivados de CBF y DQ. Cabe destacar
que a menor concentracion de fotosensibilizadores derivados de CBF se incrementa el
valor de la constante de velocidad. En cambio, en las condiciones experimentales
usadas, la concentracion de los derivados de DQ que mas favorece la velocidad de

fotooxidacion es de 25 pM.
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Figura V.19. Influencia de la concentracion de fotosensibilizadores derivados de CBF y DQ en
la fotooxidacion de MNZ. [MNZ],= 150 uM; [Sens]= 5, 25y 50 uM

A la vista de estos resultados, en la Figura V.20 se muestra, a modo de resumen, la

influencia que muestran todos los fotosensibilizadores analizados en la velocidad de

fotooxidacion de MNZ para una misma concentracion de 25 uM de Sens.

k-10* (s™)

3.5

3.0 4

2.5 1

2.0 4

1.5 4

1.0 1

0.5 4

0.0 -

CBF 4-HBF 4,4'-DHBF 2,4-DHBF TCBQ THQ DQ

Derivados de CBF Derivados de DQ

Figura V.20. Influencia en la velocidad de fotooxidacion de MNZ en presencia de los diferentes
fotosensibilizadores estudiados. [MNZ],= 150 uM; [Sens]= 25 uM.
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Desde el punto de vista del mecanismo fotoquimico, estos resultados ponen de
manifiesto que los grupos electrén-donantes en los fotosensibilizadores de Tipo |
pueden favorecer el mecanismo por transferencia de electrones en la fotooxidacion de
nitroimidazoles. Este comportamiento puede resultar interesante para el estudio de las
reacciones fotoquimicas involucradas en la degradacion de contaminantes mediante
radiacion UV en presencia de los fotosensibilizadores naturales que se encuentren en
la aguas. Sin embargo, desde el punto de vista de la aplicabilidad, la baja eficiencia
obtenida con la mayoria de los fotosensibilizadores empleados en este estudio pone
de manifiesto la necesidad de disefiar y analizar nuevos fotosensibilizadores artificiales

que mejoren la eliminacién de nitroimidazoles de las aguas.

3.3.2. Fotooxidacion en presencia de fotoiniciadores de radicales. Peréxido de

hidrégeno

Los peréxidos son fotoiniciadores cominmente empleados en la fotoproduccion de
radicales libres capaces de oxidar a los contaminantes durante la irradiaciéon con luz
UV. Entre los mas conocidos se encuentra el perdxido de hidrégeno [52-55]. El
elevado rendimiento cuantico que muestra el peroxido de hidrégeno para
descomponerse y generar radicales hidroxilo cuando se expone a la accion de la luz
UV (= 0.98), hace de él un excelente agente oxidante para la fotooxidacion de

contaminantes [14,53-55].

Para comprobar la eficacia del perdxido de hidrogeno en la fotooxidacion de MNZ y
determinar el efecto que presenta en concentraciones extremas, se han realizado
experiencias a varias concentraciones de este perdoxido. En la Figura V.21 se
muestran los resultados de la fotooxidacibn de MNZ en presencia de diferentes
concentraciones de H,O,. En ella se observa que, en el rango de concentraciones
estudiado (0 - 3000 uM), las constantes de velocidad de fotooxidacion de MNZ son

mayores a medida que aumenta la concentracion de perdxido de hidrogeno.

La eliminacion de MNZ mediante radiacién UV en presencia de peroxido de hidrégeno
se debe a dos contribuciones: i) fotdlisis directa del MNZ (ry) y ii) degradacion indirecta
debida a los radicales HO- que se generan por la interaccién radiacion UV-peréxido
(ri). Asi, la degradacion de MNZ se puede expresar matematicamente mediante la

Ecuacion V.15.
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dMNZ]
dt

rg+r=— =Kops [MNZ] = (k4 +k;)IMNZ] (V.15)

Donde kg y ki representan las constantes de velocidad de degradacion de MNZ directa

y radicalaria, respectivamente.
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Figura V.21. Influencia de perdxido de hidréogeno, a bajas (a) y altas (b) concentraciones, en la
constante de velocidad de fotooxidacion de MNZ. [MNZ],= 150 uM.

La velocidad de reaccion directa puede ser expresada mediante la Ecuacion V.16 [56]:

2.303L-L¢C
rg =lo @unz Funz (1€ ¢ ) (V.16)

Donde l,, ®ynz ¥ L corresponden al flujo de radiacion incidente (Eins-L™s™), al
rendimiento cuantico del MNZ (mol-Eins™) y a la longitud de radiacién efectiva (cm),
respectivamente, siendo Fynz la fraccion de radiacion incidente que absorbe el MNZ

en presencia de H,0, (Ec. V.17).

Eunz' [MNZ]
Ewnz [MNZ] + €0, ‘[H205]

(V.17)

FMNZ =

En la Ecuacion V.17, g es el coeficiente de extincibn molar de las especies que
absorben radiacién presentes en la disolucién. Por otro lado, la contribucién radicalaria

a la velocidad de eliminacion de MNZ viene expresada por la Ecuacion V.18, donde la
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concentracion de los radicales HO- puede determinarse mediante la Ecuacién V.19
[57].

fi = Kyouz [HO- IMNZ ] (V.18)

—2.303L-5¢,C,
Io'q)Hzo2 'FHzoz (1-e )

2.
[HO1=
kHO-,MNZ [M NZ] + kHO-,HZOZ [HZOZ]

(V.19)

En la determinacién de la concentracion de HO- en los sistemas UV/H,0, (Ec. V.19) se
tiene en cuenta la velocidad de formacién e inhibicion de radicales HO-; asi, la
velocidad de formacion se considera el doble de la velocidad de reaccion de fotdlisis
del H,O, y el factor de inhibicién de los radicales HO- se debe a las reacciones de los

mismos con el contaminante y con el peréxido de hidrogeno:

k=2710"M"s"

H,0, + HO- —————» HO, + H,0 (V.20)
k=4.410"M"s"

MNZ + HO: ——————  Productos (V.21)

Finalmente, se ha calculado el porcentaje de la reaccion de eliminacién de MNZ que

transcurre por fotélisis directa mediante la Ecuacion V.22 [56,58].

I
Y = x100 V.22
uv rg+r, ( )

Los resultados obtenidos al aplicar estas ecuaciones se muestran en la Tabla V.9,
donde se puede observar que un incremento en la concentracion de peréxido de
hidrégeno conduce a un aumento en la concentracion de HO- y a una reduccion en la

contribucion de la fotélisis directa, Yyy, en la eliminacion del MNZ.

La Figura V.22 muestra el porcentaje de la contribucion de la fotélisis directa del MNZ
en su eliminacién con el sistema UV/H,0, en funcion de la concentracién de H,0,. Asi,
se puede observar un pronunciado descenso de la contribucion de la reaccion directa,

pasando de 100 %, en ausencia de perdxido de hidrégeno, hasta 0.95 % cuando se
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adicionan 3 mM de H,0, en el sistema (Tabla V.10). Cuando la relacién molar entre
MNZ y H,O, es 1:1, la contribuciéon de la reaccién directa durante la fotodegradacion
de MNZ no alcanza el 16 %, indicando la alta efectividad del H,O, en la eliminacién de

MNZ con la participacién de los radicales HO- (Tabla V.9).

Tabla V.9. Contribucion de la fotdlisis 100?

directa en la eliminacion de MNZ con el

sistema UV/H,0.. 80 4

[MNZ], H,0, [HO] Yuv 60
(uM) (uM) (uM) % >
150 0 0.00 100.00 404
150 1 97910"  96.60
150 5 49010™  85.04 201
150 25  24510°  53.20 0 R
150 50  4.89-10° 36.24 0 500 1000 1500 2000 2500 3000
150 150  1.46-10°  15.93 H20, (uM)
150 300  2.9210° 8.66 Figura V.22. Porcentaje de la contribucion
150 600 579-108 4.53 de fotolisis directa a la eliminacién de MNZ

7 con el sistema UV/H,O, en funcion de la

150 1500  1.4210 1.87 concentracion inicial de HO,. [MNZ],= 150
150 3000 2.74-107 0.95 uM; pH=7; T= 298 K.

4. CONCLUSIONES

Los rendimientos cuanticos obtenidos para los cuatro nitroimidazoles resultan
significativamente bajos, lo que determina una baja eficiencia del proceso durante la
absorcién directa de fotones en la fototransformacion de los nitroimidazoles. Los
valores de Ry, obtenidos indican que la dosis usada habitualmente para la
desinfeccion de aguas no es suficiente para la eliminacion de este tipo de farmacos,
demostrando la necesidad de mayores dosis de irradiacion UV o largos tiempos de

exposicion para la eliminacién de los mismos.

La evolucion del TOC y de la toxicidad durante la fotodegradacion directa, tanto en
aguas ultrapuras como en reales, indica que no se produce la transformacion de los
subproductos de oxidacion a CO; en la extensién deseada, generandose, por lo tanto,

fracciones de menor peso molecular que la molécula original que mantienen la
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concentracion de carbono organico total constante a lo largo de todo el tiempo de
tratamiento, pudiendo dar lugar a compuestos farmacol6gicamente activos y de mayor

toxicidad que el propio nitroimidazol original.

La concentracidon de nitroimidazoles muestra un efecto importante en la velocidad de
fotodegradacién de los mismos. El desarrollo matematico obtenido permite predecir la
eficacia depurativa de la radiacién UV en la eliminacion de los cuatro nitroimidazoles
estudiados de forma previa al tratamiento.

El estudio de la influencia del pH sobre los valores de los parametros € y kg muestra
que no existe una tendencia general que describa el comportamiento que presentan
los nitroimidazoles en funcién del pH. Los valores de las constantes de velocidad (k'e)
y de los rendimientos cuanticos (®) obtenidos para las diferentes especies de cada
uno de los nitroimidazoles varian en un solo orden de magnitud, con valores minimos

para la forma i6nica del TNZ y valores maximos para la forma i6nica del MNZ.

Los componentes de la materia organica natural (acido galico, GAL, acido tanico, TAN,
y acido humico, HUM, pueden actuar como promotores y/o inhibidores de radicales
HO- generados a través de la fotoproduccion de H,O,. Los resultados obtenidos
muestran que la presencia de GAL presenta un comportamiento marcadamente
diferente con respecto al TAN y HUM en relacion a la velocidad de degradacion del
MNZ, aumentado la velocidad de eliminacion del mismo a bajas concentraciones de
GAL. Estos resultados parecen indicar que, en estas condiciones, el GAL esta
actuando, principalmente, como promotor de radicales HO-, los cuales oxidan a las
moléculas de MNZ. Por el contrario, la presencia de TAN o HUM disminuye la
velocidad de degradacion del MNZ, lo que sugiere un efecto predominante de su
capacidad inhibidora de radicales HO-, debido a la compleja estructura que presentan

y a la alta reactividad que muestran frente a los radicales HO-.

Las diferencias encontradas en la velocidad de degradacion del MNZ en aguas de
distinta procedencia y composicién quimica no son muy acentuadas; sin embargo, se
aprecia una leve disminucién en la velocidad de degradacién en el caso de aguas
residuales, debido, principalmente, al efecto filtro de la radiaciébn UV que presenta este
tipo de aguas. La constante de velocidad de fotodegradacion del MNZ en aguas
subterraneas muestra un ligero aumento, sugiriendo una pequefia contribucion de la

fotodegradacion indirecta del MNZ debido al tipo de MON presente en estas aguas y a
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la elevada concentracion de iones sulfato y nitrato susceptibles de ser transformados

en radicales oxidantes.

Desde el punto de vista del mecanismo fotoquimico, los grupos electron-donantes de
los fotosensibilizadores de Tipo | pueden favorecer el mecanismo por transferencia de
electrones a la hora de fotooxidar nitroimidazoles. Desde el punto de vista de la
aplicabilidad, la baja eficiencia obtenida con la mayoria de los fotosensibilizadores
empleados pone de manifiesto la necesidad de disefiar y analizar el comportamiento
de nuevos fotosensibilizadores que mejoren la eliminacién de nitroimidazoles de las

aguas.

La velocidad de fotooxidacion del MNZ se potencia en gran medida al aumentar la
concentracion de peroxido de hidrogeno presente en el sistema. La contribucion de la
fotolisis directa del MNZ en el sistema UV/H,0, disminuye drasticamente al aumentar
la concentracion de H,O,; de hecho, cuando la relacién molar entre MNZ y H,0O, es
1:1, la contribucién de la reaccion directa a la fotodegradacion de MNZ no supera el
16 %, lo que indica la alta efectividad del H,O, en la eliminacion de MNZ debido a la

generacion de radicales HO-.
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1. INTRODUCCION

La gran eficiencia que presentan las tecnologias basadas en el uso de la radiacion
gamma en la eliminacibn de microcontaminantes persistentes en las aguas, esta
despertando una especial atencion en la aplicacién de estos sistemas de tratamiento
en la eliminacién de los compuestos farmacéuticos [1-4]. Aunque hoy en dia existen
algunas plantas de tratamiento de aguas en varios paises que aplican este sistema, no
estan demasiado extendidas. El desconocimiento de esta tecnologia, de sus
rendimientos y de las condiciones de seguridad con las que se debe trabajar, hace que
no esté totalmente difundida [2,3,5]. Las muy recientes y escasas publicaciones
cientificas sobre la aplicacion de estos procesos tecnologicos para la eliminacion de
farmacos, resumidas en el Capitulo | (Tabla 1.9), ponen de manifiesto la gran eficacia

de los mismos.

Como se ha comentado en los Capitulos anteriores, los PAOs implican la generacién
in situ de radicales libres muy reactivos, principalmente el radical HO-, que reacciona
rapidamente con los contaminantes. En algunos casos, la via oxidativa de degradacion
de los contaminantes puede resultar muy lenta, siendo mas favorable el empleo de
especies reductoras como es el caso de los electrones solvatados (e,q) 0 los atomos
de hidrégeno. Por ello, el tratamiento de las aguas contaminadas mediante radiaciones
ionizantes se plantea como una excelente alternativa, ya que la irradiacién del agua da
lugar a la formacion simultdnea de especies radicalarias oxidantes y reductoras. Por
ello, a estas nuevas tecnologias se les conoce como Procesos Avanzados de
Oxidacién/Reduccion (PAO/Rs) [3].

Este Capitulo se centra en el uso de la radiacibn gamma como un Proceso Avanzado
de Oxidacion/Reduccion (PAO/R) para la eliminacion de nitroimidazoles. Los
principales objetivos de este estudio son: (1) estudiar la cinética de descomposicion de
los nitroimidazoles, (2) analizar la influencia de las distintas variables operacionales,
(3) investigar la descomposicion y mineralizacion del Metronidazol, Dimetridazol y
Tinidazol aplicando la radiacion gamma en aguas potables y residuales y (4) evaluar
los mecanismos de eliminaciéon de nitroimidazoles mediante el uso de promotores y

atrapadores de radicales durante irradiacion gamma.
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2. EXPERIMENTAL

2.1. Reactivos

Todos los reactivos quimicos utilizados (acido fosférico, acido clorhidrico, hidréxido
sodico, peroxido de hidrogeno, tert-butanol, tiourea, acetonitrilo, acetato amonico y
nitroimidazoles) fueron reactivos de grado analitico de alta pureza suministrados por
Sigma-Aldrich. El agua ultrapura se ha obtenido de un equipo Milli-Q® (Millipore).

Los nitroimidazoles escogidos para este estudio han sido Metronidazol (MNZ),
Dimetridazol (DMZ) y Tinidazol (TNZ). Las caracteristicas y propiedades de estos
nitroimidazoles, asi como la estructura quimica de los mismos, se presentan en la
Tabla 1.1 y Figura 1.1 del Capitulo 2.

2.2. Dispositivo experimental de irradiacién gamma

Para las experiencias de irradiacion gamma se ha usado una fuente radiactiva de *°Co
de alta energia (Unidad de Telecobaltoterapia Theratron 780/303) en el Hospital de
San Cecilio (Granada, Espafia). Al comienzo de la realizacién de las experiencias, la
fuente radiactiva presentaba una actividad inicial de 2,22-10" Bq (6,000 Ci), con una
tasa de dosis de 310 Gy/h a 20 cm de distancia de la fuente. La dosis absorbida se ha
determinado mediante dosimetria utilizando la alanina-EPR (ISO/ASTM 51607:2003)
[6]. Para las experiencias de irradiacibn gamma, las disoluciones de nitroimidazol se
colocaron en capsulas selladas de 5 mL. Todas las muestras permanecieron a presion
atmosférica, selladas con tapones de rosca para evitar la entrada de aire, y a

temperatura ambiente (22 °C + 2) durante la irradiacion.

2.3. Recoleccion y caracterizacion de aguas

Para el analisis de la influencia de las aguas reales durante la irradiacion gamma de
nitroimidazoles, se recolectaron muestras de aguas naturales (subterraneas y
superficiales) y aguas residuales procedentes de la ETAP y la EDAR,
respectivamente. Estas muestras han sido suministradas por la empresa Aguas y

Servicios de la Costa Tropical de Granada. Las aguas, una vez caracterizadas y
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filtradas, se han mantenido refrigeradas hasta su uso. En la Tabla VI.3 de este

Capitulo se muestran las caracteristicas quimicas de estas aguas.

2.4. Determinacion del parametro G

El parametro G es el rendimiento radioquimico de una reaccién llevada a cabo
mediante el uso de la radiacion gamma y cuantifica la probabilidad de formacién o
conversidén de una especie cuando se absorbe una energia de 100 eV en el medio. El
parametro G se calcula mediante la siguiente Ecuacion [7,8]:

G- RNay (VIL1)
D-(6.2410'%)

donde R es la diferencia de concentracion de nitroimidazol (mol-L™"), D es la dosis
absorbida (Gy), Nav es el nimero de Avogadro (6.023-10% moléculasmol™) y 6.24-10"
es el factor de conversion de unidades de 1 Gy a 100 eV/L. El valor de G suele
mostrarse sin unidades, aunque puede expresarse en moléculas/100 eV. Algunos
autores prefieren el uso de G en pmol-J™, siendo el valor de 1 eV = 1.602:10"J y
1Gy=1JL"

2.5. Determinacion de los valores Dy 5y Do

La constante de dosis, k (Gy"), se determina de la pendiente de la recta obtenida al
representar el logaritmo (Ln) de la concentracion de nitroimidazol (mM) frente a la
dosis absorbida (Gy). Estas constantes de dosis se han usado para calcular las dosis
requeridas para degradar el 50 % y 90 % de nitroimidazol (valores de Dos y Doy), las

cuales se han calculado mediante las Ecuaciones VI1.2-3.

Ln2
Dos = e (V1.2)
Dy :% (V1.3)

Los valores de Dos ¥y Dgg se han usado para analizar la cantidad de contaminante

eliminado [9].
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2.6. Métodos analiticos

2.6.1. Determinacion de la concentracion de nitroimidazol

La concentracién de nitroimidazol se ha determinado mediante cromatografia liquida.
El apartado 2.5.2 del Capitulo 4 describe en detalle las caracteristicas del equipo y de

la columna cromatografica utilizada, asi como el método y la fase movil empleada.

2.6.2. Determinacion de la concentracion de carbono organico total

La medida del carbono organico total (TOC: Total Organic Carbon) se ha determinado
mediante un equipo Shimadzu V-CSH con autosampler ASI-V. El método para su
determinacion se describe en el apartado 2.5.4 del Capitulo 4.

2.6.3. Determinacion de la toxicidad

Para la medida de la toxicidad se ha utilizado un equipo LUMIStox 300. La

metodologia empleada se describe en el apartado 2.4.6 del Capitulo 4.

3. RESULTADOS Y DISCUSION

3.1. Degradacion de nitroimidazoles mediante radiacion gamma

Cuando las moléculas de agua se exponen a radiaciones de alta energia se produce
su ionizacién y excitacion, lo que da lugar a la formacion de electrones, radicales
ibnicos y radicales neutros que reaccionan con los solutos presentes en el agua (ver
Fig. 1.10 del Capitulo 1). Desde el punto de vista de la interaccion de las radiaciones
ionizantes, las aguas contaminadas se consideran disoluciones diluidas y, por lo tanto,
practicamente la totalidad de la energia suministrada se deposita sobre la molécula de
agua, siendo despreciable la energia depositada sobre las moléculas de soluto. Asi, la
eliminacién de los contaminantes de las aguas mediante el uso de radiaciones
ionizantes se inicia por los productos primarios generados en la radiolisis del agua. En
las Reacciones VI1.4-12 se muestran las interacciones mas relevantes entre estos
productos primarios [11,12]. Los valores entre paréntesis de la Reaccion V1.4 son los
rendimientos radioquimicos (parametro G) de las especies indicadas por cada 100 eV

de energia absorbida a pH 7.
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H,O0 A HO: (2.7), €aq (2.6), H- (0.6), H (0.45), H,0, (0.7), HsO* (2.6)  (VI.4)

En la radidlisis del agua se forman, aproximadamente, la misma cantidad de especies
oxidantes y reductoras. En presencia de oxigeno disuelto, las especies H- y ey
reaccionan con O, para formar HO,- y O,-~ (Reacciones VI.5-6). El radical HO,- y su
base conjugada O~ se encuentran en equilibrio dependiendo del pH de la disolucion
(Reaccion VI.7).

H-+0, — HO, k=2110" M (VL.5)
€aq+ Oy — Oy k=1.910" M (V1.6)
HO, — H'+ Oy, (pk =4.8) k=810° M (VI.7)
HOy + O™ — Hy0,+ O, (pH<7) k=9.710" M (V1.8)
HO, + HO, — H,0; + O, k=8.310° M's" (V1.9)
0,7 + 0y~ — H,0,+ 0, k<10 M (VI.10)
€+ H — H- k=2310" M (VI.11)
H-+ OH™ — €75+ H0 k=2210" M (VI.12)

En la Figura VI.1 se muestra la curva de degradacion de los nitroimidazoles mediante

irradiacion gamma en funcion de la dosis irradiada.
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Figura VI.1. Degradacion de los nitroimidazoles durante la irradiacion gamma en agua
ultrapura en funcion de la dosis irradiada. [nitroimidazol],= 140 yM; pH= 6; T= 295 K; (¢), MNZ;
(O), DMZ; (»), TNZ.
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Como se observa en la Figura VI.1, la concentracion de nitroimidazol disminuye con el
aumento de la dosis absorbida. Asi, después de 481 Gy de irradiaciéon, se han
degradado 75 uM de cada uno de los nitroimidazoles. Es interesante destacar que no
se han detectado diferencias en el porcentaje de degradacion de los nitroimidazoles
estudiados, indicando que las diferencias que presentan el MNZ, DMZ y TNZ en la

estructura quimica no resultan determinantes en la degradacion de los mismos.

Para la mayoria de las descomposiciones radioliticas, la concentraciéon de los
compuestos organicos disminuye exponencialmente con la dosis absorbida, como se
observa en la Figura VI.1, y se pueden representar matematicamente mediante la
Ecuacion VI.13. Esta ecuacién exponencial es analoga a la ecuaciéon de velocidad de
reaccion de pseudo-primer orden. La Ecuacién VI.14, obtenida de la Ec. VI.13, se ha
utilizado para calcular la constante de dosis, k, a partir del ajuste de los datos

experimentales mediante regresion lineal por minimos cuadrados.

C=Coe*® (VI.13)

INC =InCqy —kD (VI.14)

En estas ecuaciones, C es la concentracion de nitroimidazol después de la irradiacion
(mol-L™"), Cy es la concentracion inicial de nitroimidazol (mol-L™"), k es la constante de
velocidad de degradacién en funcién de la dosis irradiada (Gy'), y D es la dosis
absorbida (Gy).

La eficiencia en la eliminacion de nitroimidazoles se puede describir cuantitativamente
mediante la determinacion de los parametros G y k, cuyos valores se muestran en la
Tabla VI.1. Los valores obtenidos para estos parametros son similares para los tres
nitroimidazoles estudiados, con valores de k comprendidos entre 0.0014 y 0.0017 Gy
y valores de G comprendidos entre 1.27 y 1.36. Estos resultados indican que la
presencia de diferentes grupos sustituyentes en los anillos aromaticos de estos
nitroimidazoles no modifica significativamente la extension de su eliminacion, lo que
puede ser debido a la similar reactividad que presentan los radicales HO- por estos
tres compuestos. Asi lo confirman los resultados expuestos en el Capitulo 4 y en un
articulo publicado previamente [13] donde se muestran las constantes de velocidad de
degradacion radicalaria de MNZ, DMZ y TNZ, cuyos valores son: 4.4-10"°, 5.6:10" y

4510 M s™ respectivamente. Muy recientemente, W. Song, W.J. Cooper y
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colaboradores [2,14-16] han obtenido resultados similares para las constantes de
velocidad radicalarias en el estudio de la irradiacion gamma de diferentes grupos de

farmacos.

Tabla VI.1. Parametros obtenidos de la degradacién de nitroimidazoles
mediante irradiacion gamma. [nitroimidazol],= 140 uM. pH = 6; T= 295 K.

Nitroimidazol G k Dos Do.o eliminado %
(695Gy) (Gy™) (Gy) (Gy) (695 Gy)
MNZ 1.27 0.0016 433.2 1439.1 66.2
DMz 1.36 0.0017  407.7 1354.5 67.8
TNZ 1.27 0.0014 4951 1644.7 62.7

La constante de dosis, k, se ha usado para calcular, mediante las Ecuaciones VI.2-3,
la dosis requerida para producir la degradacion del 50 % y 90 % de nitroimidazol (Dgs
y Doyg). Los valores obtenidos de Dgs y Dog (Tabla VI.1) son muy similares para todos
los nitroimidazoles estudiados, lo que confirma la baja influencia de la estructura
quimica de los nitroimidazoles en su degradacion mediante el uso de la radiacion

gamma.

La eficiencia de la radiacion gamma en la degradacion de nitroimidazoles se ha
evaluado comparando el porcentaje de eliminacion (%) y el rendimiento radioquimico
G en funcién de la dosis irradiada; los resultados obtenidos se presentan en la Figura
VI.2. Los valores de G obtenidos en la degradaciéon de nitroimidazoles mediante
radiacion gamma se encuentran comprendidos entre 2.08 y 1.27 para una dosis

absorbida de 107 y 695 Gy, respectivamente.

Resulta interesante destacar que los valores de G disminuyen con el incremento de la
dosis de radiacion acumulada mientras que, al mismo tiempo, aumenta el porcentaje
de nitroimidazol eliminado. De acuerdo con estos resultados, la eficiencia del proceso
de irradiacion gamma decrece con largos tiempos de exposicion a la radiacion. Esta

tendencia se puede explicar por:

1. La competencia que existe entre los radicales generados en la radidlisis del

agua por las moléculas de nitroimidazol.
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2. La competencia entre el nitroimidazol y sus propios subproductos por las

especies radicalarias [12].

3. Las reacciones de recombinacién entre radicales, incluyendo HO-, e,y y H-,

como se muestra en las Reacciones VI.15-20 [17].
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Figura VI.2. Valores de G (simbolos blancos) y porcentaje de degradacion (simbolos negros)
de MNZ (¢), DMZ (O) y TNZ (A) en funcién de la dosis de radiacion gamma absorbida.
[nitroimidazol],= 140 uM; pH= 6; T= 295 K.

Debido a que la concentracion de especies radicalarias aumenta a grandes tasas de
dosis de irradiacion, la cinética de recombinacion radical-radical también se
incrementa, reduciendo la concentracion efectiva de radicales que reaccionan con los

nitroimidazoles.

HO- +e75q — OH" k=3.0110" M's" (VI.15)
HO: + H- — Hy0 k=7.0110° M's’ (V1.16)
HO: + HO- — H,0; k=5510" M's" (VI.17)
€+ H — Hy+ OH" k=2510" M's’ (V1.18)
€aqt € — OH +OH +H, k=510° M s (VI.19)
H-+H — H, k=7.810° M's" (V1.20)
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3.2. Influencia de las distintas variables operacionales en el proceso de

irradiacion gamma de nitroimidazoles

Para realizar este estudio se ha seleccionado el metronidazol (MNZ) como compuesto
modelo del grupo de los nitroimidazoles puesto que es el mas representativo de esta

familia de farmacos y ha sido detectado con mas frecuencia en las aguas.

3.2.1. Influencia de la concentracion de metronidazol

Las Figuras VI1.3-4 y la Tabla VI.2 (experimentos 1-3) muestran los resultados de la
degradacion de MNZ mediante la irradiacion gamma a diferentes concentraciones
iniciales del mismo. Como se puede observar, la dosis de radiacion necesaria para la
degradacion de MNZ no es proporcional a la concentracion inicial de sustrato. Asi, las
dosis de radiacion necesarias para la degradacion del 50 % (Dgs) de 65, 150 y 300 uM
de MNZ han sido de 481, 625 y 955 Gy, respectivamente. Todos los datos
experimentales (Fig. VI.3) se han ajustado correctamente a un modelo de reaccion de
pseudo-primer orden (Ec. VI.13-14), mostrando valores de coeficiente de correlacién
superiores a 0.993. Resulta interesante comprobar que, a bajas concentraciones

iniciales, la velocidad de degradacién de MNZ es mas rapida para una misma dosis

irradiada.
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Figura VL.3. Influencia de la concentracién inicial en la velocidad de degradacién de MNZ
mediante irradiacion gamma. pH= 6.5; T= 295 K. (¢), 65 uM; (2),150 pM; (O), 300 yM.
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En la Figura V1.4 se puede observar un incremento de la constante de dosis a bajas
concentraciones iniciales de MNZ, lo que estd de acuerdo con las conclusiones
obtenidas por otros autores para otros compuestos [18,19]. Asi, como muestran las
Figuras VI.3-4, existe una fuerte dependencia entre la constante de dosis y la

concentracion inicial de contaminante.
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Figura VI.4. Irradiaciones gamma a diferentes concentraciones iniciales de MNZ. Relacién
entre los valores de k (O), el parametro G (2) y la concentracion inicial de MNZ. pH=6.5;
T=295 K.

Se ha determinado el parametro G a distintas concentraciones iniciales de MNZ para
una dosis de radiacion de 695 Gy (Tabla VI.2). Como se puede observar en la Figura
VI.4, resulta interesante comprobar que, el valor del parametro G se incrementa
cuando la concentracion inicial de MNZ es mayor, tendencia que ha sido observada
previamente por Basfar y colaboradores [12,20-22] durante la irradiacion de diferentes
contaminantes como los trihalometanos, metil tert-butil eter, diazinon y atrazina. Esto
es debido a que, a mayores concentraciones iniciales de MNZ, las especies
radicalarias generadas en la radidlisis del agua (Reacciones VI.4-12) tienen una mayor
probabilidad de reaccionar con las moléculas de MNZ, dando lugar a una elevada

eficiencia en la eliminacién del MNZ, como muestran los valores de G obtenidos.
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Tabla VI.2. Datos obtenidos de los experimentos de irradiacion de MNZ: Influencia de la
concentracion inicial de MNZ, pH, presencia de promotores y atrapadores de radicales.

Exp. [MNZ], pH [H,O;] [t-BuOH] [tiourea] G k Dos Do
(BM) (mM) (M) (M) Gy") __ (Gy) (Gy)
1 65 6.5 0 0 0 0.550 0.00144 4814 1599.0
2 150 6.5 0 0 0 1.102 0.00111 6245 20744
3 300 6.5 0 0 0 1.664 0.00074 954.8 3171.8
4 140 113 0 0 0 0.848 0.00084 8242 2737.9
5 140 5.8 0 0 0 1.266 0.00160 433.2  1439.1
6 140 2.7 0 0 0 1.672 0.00290 2394 795.3
7 140 2.7 0.01 0 0 1.622 0.00294  235.7 782.9
8 140 2.7 0.1 0 0 1.703 0.00329 210.5 699.4
9 140 2.7 1 0 0 1.755 0.00389  178.1 591.8
10 140 2.7 2 0 0 1.759 0.00399 173.6 576.8
1 140 2.7 3 0 0 1.714 0.00359  192.8 640.6
12 140 27 5 0 0 1.964 0.00279 248.2 824.4
13 140 27 10 0 0 2.051 0.00281  246.7 819.6
14 140 27 20 0 0 1.828 0.00245 283.2 940.7
15 150 5.8 0 1 0 0.625 0.00056 1232.3 4093.8
15 150 5.8 0 0.1 0 0.082 0.00006 11216.7 37260.9
17 150 5.8 0 0.01 0 0.228 0.00018 3748.8 12453.2
18 150 58 0 0.001 0 0.890 0.00088 786.2 2611.8
19 150 5.8 0 0.0001 0 1.231 0.00142 486.5 1616.0
20 150 5.8 0 0 1 0.005 0.00000 - -
21 150 5.8 0 0 0.1 0.007 0.00000 - -
22 150 58 0 0 0.01 0.040 0.00002 28211.1 93715.1
23 150 5.8 0 0 0.001  0.069 0.00004 15794.6 52468.5
24 150 58 0 0 0.0001 0.739 0.00056 1232.0 4092.6

3.2.2. Influencia del pH del medio

Se ha analizado el efecto que produce el pH de la disolucién en la degradacion de

MNZ mediante el uso de la radiacion gamma. Los resultados obtenidos se presentan

en la Figura VI.5 y en la Tabla VI.2 (experimentos 4-6), e indican que la irradiacion de

MNZ en condiciones acidas mejora notablemente la eficiencia del proceso. Asi, como
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se puede comprobar en la Figura V1.5, se logra una reduccién del 86.6 % en la
concentracion de MNZ a un pH de 2.7 para una dosis total de irradiacion de 695 Gy;
mientras que, para la misma dosis total, el porcentaje de eliminaciéon obtenido a pH de
5.8 y 11.3 ha sido de 66.2 y 44.3 %, respectivamente. Para explicar estos resultados
es necesario considerar que los cambios que se producen en las concentraciones de
H* y OH™ de la disolucion modifican la composicion de especies radicalarias generadas
durante la irradiacion gamma (Reacciones V1.4-12). Asi, bajo condiciones acidas de
pH, y segun la Reaccion VI.11, aumenta la concentracion relativa de H- y se
incrementa el porcentaje de eliminacion de MNZ, lo que demuestra la importancia del
radical H- en el proceso de degradacién de MNZ durante la irradiacion gamma. Sin
embargo, en medio alcalino, el radical H- reacciona rapidamente con OH™ para
producir e, (Reaccion VI.12), incrementando, asi, la concentracion de la especie e, ,
potenciando la probabilidad de recombinacion entre HO- y e, (Reaccién VI.15) y
reduciendo la concentracion efectiva de especies radicalarias como el HO-, y, por lo

tanto, el porcentaje de eliminacion de MNZ a altos valores de pH.

1001

% MNZ eliminado

pH

Figura VI.5. Porcentaje de MNZ eliminado mediante el uso de la radiacién gamma a distintos
valores de pH. [MNZ],= 140 yM. Dosis total irradiada = 695 Gy. Tampo6n fosfato = 10 mM.
T=295K.

3.2.3. Influencia de la presencia de H,O,, terbutanol (t-BuOH) o tiourea en la

velocidad de degradacion de metronidazol

Cuando se irradian disoluciones diluidas de MNZ, la energia de la radiacion ionizante

es absorbida principalmente por las moléculas de agua, dando lugar a la formacion de
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varias especies reactivas primarias, HO-, ey, H-, y moléculas neutras, H, y H,O,
(Reaccion VI.4). Como se ha comentado anteriormente, los valores entre paréntesis
de la Reaccién VI.4 son los rendimientos radioquimicos (parametro G) de esas
especies por cada 100 eV de energia absorbida a pH 7. Los valores de G se pueden
ver afectados por multiples factores, incluyendo la naturaleza quimica de la disolucion,
pH, aditivos, atmésfera, etc. Las especies reactivas, formadas durante la primera y
segunda etapa de reaccion de la radiolisis del agua (Fig. 1.10), reaccionan con las
moléculas de MNZ logrando su degradaciéon. De acuerdo con el principio de
competitividad de las cinéticas de reaccion, la reaccion predominante depende de los
valores de la constante de velocidad de reaccion y de las concentraciones de los
componentes que participan en ella. La influencia de los distintos parametros de
irradiacion y de los aditivos en la eficiencia de la degradaciéon de MNZ se deduce de
este comportamiento competitivo, por ejemplo, el efecto que produce la adicion de
H>O,, t-BuOH vy tiourea en la degradacién de MNZ, motivo de estudio en este

apartado.

Los resultados obtenidos al adicionar H,O; al sistema se muestran en la Figura VI.6 y
en la Tabla VI.2, experiencias 7-14. Una cantidad apropiada de H,O, (1-2 mM)
incrementa la degradacién de MNZ, suministrando radicales HO- al medio (Reaccion
VI.21). Sin embargo, cuando la dosis de H,0O, excede de la concentracién 6ptima del
mismo, éste puede competir con el MNZ por los radicales HO- y H- (Reacciones

VI1.22-23) y, como resultado, reducir la eficiencia en la degradacion de MNZ.

100+
804
60+

40+

% MNZ eliminado

20+

0 0.01 01 1 2 3 5 10 20
H202(mM)

Figura VI.6. Porcentaje de MNZ eliminado mediante el uso de la radiacién gamma a distintas
concentraciones de H,O,. [MNZ],= 140 pM; pH= 2.7; T= 295 K. Dosis total irradiada = 695 Gy.
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H,0p + e7sq — HO-+ OH" k=1.110" M's’ (V1.21)
H,0, + HO- — H,0 + HO," k=2710" M's? (VI.22)
H,0, + H-  — H,0 + HO- k=9.010" M's" (V1.23)

Los resultados obtenidos al adicionar diferentes concentraciones de atrapadores de
radicales como son t-BuOH vy tiourea se presentan en la Figura V1.7 y Tabla VI.2,
experiencias 15-24. Tanto el t-BuOH como la tiourea reaccionan con los radicales HO-,
€ aq Y H-, aunque el t-BuOH reacciona més rapido con los radicales HO-, mientras que
la tiourea es un buen atrapador de los tres radicales [4,12]. Ambos atrapadores de
radicales presentan diferentes modelos de reacciéon (Reacciones VI.24-29), lo que
explica las diferencias encontradas entre el t-BuOH vy la tiourea en la descomposicién
radiolitica del MNZ.

100+
o
T 30
£
E oo
©
N 40
=
o 201 t-BuOH
S o — A Ay tiourea
0 0.0001 0.001 0.01 0.1 1
C (moliL)

Figura VI.7. Porcentaje de MNZ eliminado mediante el uso de la radiaciéon gamma a distintas
concentraciones de t-BuOH y tiourea. [MNZ],= 150 uM; pH= 6; T= 295 K. Dosis total irradiada =
695 Gy.

Los resultados obtenidos al adicionar t-BuOH muestran que los radicales HO-
desempeiian un papel importante en la degradacion de MNZ, ya que un incremento en
la concentracion de t-BuOH produce una reduccioén en el porcentaje de eliminacién de
MNZ. Los resultados obtenidos al adicionar tiourea como atrapador de radicales
indican que las especies reactivas primarias, como e 54 y H-, también participan en la
degradacion de MNZ. Asi, la adicion de distintas concentraciones de tiourea, un buen
atrapador de radicales e ,q y H-, en disoluciones de 150 uM de concentracién inicial de
MNZ, hace que se reduzca drasticamente la degradacion de este antibidtico,

sugiriendo que los radicales e 5 ¥ H- se encuentran intimamente relacionados con el
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proceso de degradacion de MNZ, mas incluso que otros radicales como el HO-
(Fig. VI.7).

HO- + CH3C(CH3),0H — H,0 + -CH,C(CHs),0H k=6.010° M's"' (VI.24)
H- + CHsC(CH5),0OH — H, + -CH,C(CH3),OH k=1.7-10° M's"' (VI.25)
€ aq + CHsC(CH3),OH — H* + CH3C(CH3),0" k=4.010° M's" (VI.26)
HO- + H,NCSNH, — productos k=3.910° M's' (VI.27)
H- + H,NCSNH, — productos k=6.010° M's"' (VI.28)
€. + H.NCSNH, — productos k=2910° M's" (VI.29)

3.3. Eliminacion de metronidazol de las aguas reales mediante el uso de la

radiacion gamma. Influencia de la composicion quimica del agua

Se han realizado experiencias de irradiacion gamma con cuatro tipos de agua de
diferente composicion quimica (agua ultrapura, superficial, subterranea y residual)
conteniendo MNZ. La caracterizacidon quimica de estas aguas se muestra en la Tabla
VI.3. Hay que destacar que el agua residual utilizada en este estudio, procedente del
efluente secundario de una EDAR, se caracteriza por presentar una elevada
concentracion de carbono organico total (TOC), mientras que el agua superficial posee

el mayor valor de pH.

Tabla VI.3. Composiciéon quimica y capacidad inhibidora de radicales de las aguas.

Agua pH [HCO3] TOC Mho- M. e Feotal
(meg/L) (mg/L) (s (s”) (s (s)
Ultrapura 58 0.0 0.0 1.11-10* 1.24-10* 3.6510* 5.99-10°

Superficial 8.3 6.4 11.9 4.60-10° 8.99-10° 2.30-107 1.38-10°
Subterranea 7.5 8.8 10.3  2.60-10° 1.30-10° 1.30-10" 2.86-10°
Residual 7.8 7.2 17.0  4.40-10° 2.20-10° 2.2010®° 4.84-10°

En la Figura VI.8 y en la Tabla VI.4 se presentan los resultados obtenidos de la
irradiacion gamma de las aguas ultrapura, superficial, subterranea y residual
conteniendo MNZ. Como se puede observar en esta Figura, el porcentaje de
degradacién de MNZ es ligeramente menor en aguas superficiales y subterraneas que

en agua ultrapura, y notablemente menor en agua residual.



294

Capitulo 6

100 -
o 80 4
S
£ 60 e
g () ;::—'@:
é 40 %O
- 2Rl
[-) )

0 200 400 600 800

Dosis irradiada (Gy)

Figura VI.8. Efecto de la matriz quimica del agua en el porcentaje de MNZ eliminado mediante
el uso de la radiacion gamma. [MNZ],= 140 pM. T= 295 K. (¢), agua ultrapura; (O), superficial;

(4), subterranea; (0), residual.

Tabla VI.4. Efecto de la composicion quimica del agua en
la eliminacion de MNZ mediante irradiacion gamma.

[MNZ]= 140 M, T = 295 K.

Agua k Dos Dog
(Gy") (Gy) (Gy)
Ultrapura 0.0016 433.2 1439.1
Superficial 0.0011 630.1 2093.3
Subterranea 0.0011 630.1 2093.3
Residual 0.0009 770.2 25584

La menor eficacia de la radiacion gamma en la degradacion de MNZ en agua residual

se puede atribuir, en gran parte, a la elevada concentracidon de materia organica

natural, la cual compite con las moléculas de MNZ por los radicales generados en la

disolucion. Para cuantificar este efecto, se han determinado los valores de la

capacidad inhibidora de las aguas para cada uno de los radicales (HO-, H- y eaq)

mediante las Ecuaciones VI1.30-32.
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fo- = K,y [H* ]+ Koo [TOC] +k . [HCO3] (V1.30)

HCO3

Donde ky+ = 7-10° M's™, kroc = 2:10° Mc's™, knco,- = 8.5:10° M's™, y [H'], [TOC] y
[HCO3;] son las concentraciones iniciales de esas especies en el sistema
[11,12,24,25]. M. es la molaridad de la materia organica natural, basado en los moles
de carbono asumiendo 12 g/mol de C.

. =K, [H ]+ k1oc [TOC] +k . [HCO3] (V1.31)

HCO;

Donde ky+ = 7.8:10° M's™, kroc = 1.7-10" M¢'s™, kuco,~ = 4.4-10* M's™, y [H'], [TOC] y
[HCO37] son las concentraciones iniciales de esas especies en el sistema [11,12].

r. =k, [H1+kgoc[TOC]+k

€4

[HCO3] (V1.32)

HCO}

Donde ki = 2.3-10" M's™, kroc = 110" Mc's™, Kuco,- = 1-10° M's™, y [H'], [TOC] y
[HCO37] son las concentraciones iniciales de esas especies en el sistema [11,12].

La Tabla VI.3 muestra los resultados obtenidos al aplicar estas ecuaciones en dichas

aguas. De acuerdo con los datos obtenidos, hay que destacar que:

i) La capacidad inhibidora de radicales HO- y e, del agua residual es la mayor
de las aguas estudiadas, mientras que, el valor de ry. es mas alto para las

aguas superficiales que para las demas aguas.

i) El valor de la capacidad inhibidora total (i) €s mayor en aguas residuales,

seguido de las aguas superficiales y subterraneas.

Los valores de la capacidad inhibidora de las aguas obtenidos (Tabla VI.3) pueden
explicar los resultados presentados en la Figura VI.8 y en la Tabla VI.4. Resultados
similares han sido publicados por Westerhoff y colaboradores [23] en el estudio de las
constantes de velocidad de reaccion del radical HO- frente al acido fulvico y otros

componentes de la materia organica natural.
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La presencia de la materia organica en las aguas es un serio problema puesto que
representa una fuente de carbono para numerosos microorganismos patégenos
presentes en el medio, causando su rapido crecimiento y, por lo tanto, la necesidad de
anadir altas dosis de cloro residual. Por ello, la efectividad de un sistema de
tratamiento de aguas no se establece, sélamente, por su poder para degradar los
contaminantes, sino también, por su capacidad para generar productos de
degradacidon menos tdxicos que el contaminante de partida y eliminarlos del medio,
disminuyendo, por lo tanto, la concentracion de carbono organico total del sistema.

En las Figuras VI1.9-10 se representa la evolucién de la concentracion de carbono
organico total presente en el medio y la toxicidad de los productos de degradacion del
MNZ, respectivamente, en funcion de la dosis irradiada para cada tipo de agua

estudiada.
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Figura VI.9. Evolucién de la concentracion relativa de carbono organico total durante la
irradiacion gamma de MNZ en diferentes tipos de aguas. [MNZ],= 140 uM. T= 295 K. (©), agua
ultrapura; (O), superficial; (A), subterranea; (0), residual.
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Figura VI.10. Toxicidad, expresada en porcentaje de inhibicién de la bacteria V. fischeri,
durante la irradiacion gamma de MNZ en diferentes tipos de aguas. [MNZ],= 140 uM. T= 295 K.
(¢), agua ultrapura; (O), superficial; (A), subterranea; (0), residual.

Los resultados presentados en las Figuras VI1.9-10 muestran que:

i)

Los subproductos de la degradacién de MNZ durante la irradiacion gamma no
son mineralizados de forma notable (agua ultrapura), sin embargo, la materia
organica disuelta presente en las aguas naturales y residuales puede ser
eliminada mediante la radiacion gamma. Asi, la irradiaciéon del agua
subterranea puede reducir la concentracion de TOC alrededor de un 70 %
cuando se usa una dosis de irradiacion de 700 Gy, incrementando, por lo tanto,
la eficiencia del sistema. Este efecto se puede atribuir principalmente a la
elevada reactividad que presentan los radicales HO- frente a la materia

organica disuelta, como se ha discutido previamente.

Dependiendo de la dosis irradiada, los subproductos generados durante la
irradiacion de MNZ pueden ser mas toxicos que el propio MNZ inicial. Asi, la
toxicidad del sistema aumenta ligeramente con largos tiempos de tratamiento
hasta una dosis de irradiacién entre 200 y 300 Gy, aunque, para dosis
mayores, la toxicidad del sistema se reduce. Por lo tanto, considerando la
toxicidad del sistema como Unico criterio de evaluacion, el tratamiento de
aguas mediante el uso de la radiacibn gamma podria no ser el método mas

favorable para eliminar MNZ de las aguas naturales y residuales.
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4. CONCLUSIONES

Los resultados obtenidos muestran que la concentracion de nitroimidazol decrece con
el aumento de la dosis absorbida. No se han detectado diferencias significativas entre
las constantes cinéticas de radiacion de los nitroimidazoles estudiados (0.0014 -
0.0017 Gy™). Los valores del parametro G de la descomposicién radiolitica de los
nitroimidazoles estudiados se encuentran comprendidos entre 2.08 y 1.27 para dosis
absorbidas de 107 y 695 Gy, respectivamente. La eficiencia de la radiacibn gamma en

la degradacion de los nitroimidazoles disminuye con largos tiempos de irradiacion.

La degradacion de MNZ se ha analizado también bajo distintas condiciones
experimentales: pH, promotores de radicales (H,O,) y atrapadores de radicales
(t-BuOH, tiourea) para determinar los mecanismos involucrados en la irradiacion
gamma de MNZ. Se ha observado que el porcentaje de eliminaciébn es mayor bajo
condiciones &cidas que en medio neutro o alcalino. Los resultados presentados
muestran que, a las concentraciones adecuadas, el H,O, incrementa la degradacion
de MNZ mediante la produccién adicional de HO-; sin embargo, cuando se excede la
concentracion optima, disminuye la eficacia de dicha degradacion. La presencia de
t-BuOH (atrapador del radical HO-) y tiourea (atrapador de HO-, H- y e75q) reduce la
velocidad de eliminacion de MNZ, lo que indica que la degradacion de este
contaminante puede seguir dos vias de reaccién: oxidacion mediante los radicales HO-

y reduccion por las especies H- y €75.

Se ha evaluado la influencia de la composiciéon quimica del agua en la irradiacion de
MNZ, comprobando que el porcentaje de eliminacion del MNZ es ligeramente menor
en aguas naturales (superficial y subterranea) que en agua ultrapura y
considerablemente menor en aguas residuales. Esta variacién en la degradacion de
MNZ se debe, principalmente, a la distinta capacidad inhibidora de radicales que
presenta cada tipo de agua. Independientemente de la naturaleza quimica del agua, la
irradiacion gamma de MNZ puede lograr i) una reduccion de la concentracion de
carbono organico total, y ii) una disminucion de la toxicidad de los subproductos de

degradacioén con altas dosis de irradiacion absorbidas.
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En el presente trabajo
se ha estudiado

la eliminacion
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farmacéuticos de las
aguas, usando los
nitroimidazoles como
compuestos modelo,
mediante los procesos
de adsorcion sobre
carbén activado y
ozonizacion.
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Los habitos actuales en nuestra sociedad
estdn generando una serie de nuevos
contaminantes, de los cuales se desco-
nocen los efectos potenciales tanto sobre
el medio ambiente como sobre la salud
humana a corto, medio o largo plazo, y
sobre los que no existe una regulacion
legal que determine las concentraciones
mdximas admisibles de los mismos en el
medio ambiente [1, 2 y 3]. Estas nuevas
sustancias son compuestos quimicos que
son afadidos a cosméticos (cremas, per-
fumes, magquillajes), productos domés-
ticos (desengrasantes, limpia cristales) y,
principalmente, productos farmacéuti-
cos, los cuales son de muy diversa indole
y han surgido muy recientemente con
el objetivo de ampliar sus rendimientos,
mejorar sus propiedades y adaptarse a las
nuevas enfermedades.

De todos los contaminantes organi-
cos emergentes, los que probablemente
suscitan mds preocupacion en la actua-
lidad, son los productos farmacéuticos
[1 y 3]. Este hecho es debido principal-
mente a la gran variedad de compuestos
existentes y al elevado consumo obser-
vado de los mismos en los tltimos afios.
Asi, actualmente en la Unién Europea

se utilizan mas de 3.000 substancias con
este fin, estimdndose la produccién anual
de los mismos destinada exclusivamente
a consumo humano, en 100 toneladas
por afio y por pafs miembro.

El gran consumo de firmacos ha
provocado que éstos se hayan detectado
en elevadas concentraciones en las aguas
destinadas a consumo humano, deterio-
rando, por tanto, la calidad de las mis-
mas. La mayoria de estos contaminantes
presentan una baja biodegradabilidad [3]
y alta toxicidad [4], mostrando caracte-
risticas mutagénicas y carcinogénicas
[5]. Lamentablemente, estudios previos
han demostrado que el uso de sistemas
de tratamiento convencionales [4 y 6],
basados principalmente en el uso de mi-
croorganismos, resulta inadecuado para
destruir efectivamente este tipo de com-
puestos orgdnicos debido, bdsicamente,
a su compleja estructura molecular. Asi,
en los efluentes procedentes de plantas
de tratamiento de aguas residuales de
varias ciudades europeas se ha detectado
la presencia de 26 agentes farmacéuticos
que pertenecen a 5 clases terapéuticas
distintas, antibi6ticos, betabloquean-
tes, antisépticos, antiepilépticos y anti-
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The main objective of this study was to analyze the effectiveness of technologies based on
the use of ozone and activated carbon for the removal of nitroimidazoles from water,
considering them as model of pharmaceutical compounds. A study was undertaken of the
influence of the different operational variables on the effectiveness of each system studied
(O3, Os/activated carbon), and on the kinetics involved in each process. Ozone reaction
kinetics showed that nitroimidazoles have a low reactivity, with ko, values <350 M ls?
regardless of the nitroimidazole and solution pH considered. However, nitroimidazoles
have a high affinity for HO* radicals, with radical rate constant (kuo) values of around
10" M~'s~'. Among the nitroimidazole ozonation by-products, nitrate ions and 3-acetyl-2-
oxazolidinone were detected. The presence of activated carbon during nitroimidazole
ozonation produces (i) an increase in the removal rate, (ii) a reduction in the toxicity of
oxidation by-products, and (iii) a reduction in the concentration of dissolved organic
matter. These results are explained by the generation of HO® radicals at the Os-activated

carbon interface.

© 2008 Elsevier Ltd. All rights reserved.

1. Introduction

New contaminants are being generated whose potential
short-, medium- and long-term effects on human health are
unknown and whose maximum permissible concentrations
in the environment are not legally regulated (Richardson and
Bowron, 1985; Halling-Sgrensen et al., 1998; Calamari, 2002).
Some of these emerging contaminants have been present in
waters for decades but are only now beginning to be detected
and recognized as potentially dangerous contaminants.
Following the precautionary principle, the European Union
Water Framework Directive (EUWFD) updates the list of
priority substances every 4 years. Recent additions to the list
include pharmaceutical and personal care products (PPCPs),
ie., compounds present in cosmetics (creams, perfumes,
make-up), domestic products (degreasers, glass cleaners,

* Corresponding author. Tel.: +-34 958248523; fax: +34 958248526.
E-mail address: jrivera@ugr.es (J. Rivera-Utrilla).

detergents) and, especially, in novel pharmaceutical products
designed to have enhanced effects and properties and to
combat new diseases.

Among these emerging organic contaminants, concerns
have been especially aroused by pharmaceutical products and
their metabolites (Richardson and Bowron, 1985; Halling-
Sgrensen et al., 1998; Calamari, 2002). This is mainly due to the
large variety of these compounds and their high consumption
over the past few years. It has been estimated that approxi-
mately 6 million of PPCPs are commercially available world-
wide, with an annual 3-4% increase in the weight of
pharmaceutical compounds consumed (Daughton, 2004).
Thus, the current annual consumption of antibiotics is esti-
mated to be more than 10,000 tons in the European Union
(Kimmener, 2001) including 600 tons in Germany and more
than 300 tons each in France, Italy, and Spain (Ellis, 2006).

0043-1354/$ - see front matter © 2008 Elsevier Ltd. All rights reserved.

doi:10.1016/j.watres.2008.05.034
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This situation has led to the detection of high concen-
trations of these compounds in urban wastewaters, esti-
mated to have an antibiotic content of 50 pg/L (Kiimmener,
2001). Their persistence in waters means that resistance to
antibiotics not only affects the individuals misusing these
products but also the general population (Kiimmener, 2004).
The majority of these antibiotics, e.g., quinolones, nitro-
imidazoles, and sulfonamides, have low biodegradability
(Richardson and Bowron, 1985; Kiimmener et al., 2000) and
high toxicity (Kimmener et al., 2000) and show mutagenic
and carcinogenic properties (Bendesky et al., 2002). Unfor-
tunately, as demonstrated by previous studies, conventional
treatment systems (Kiimmener et al., 2000; Carballa et al.,
2004), mainly based on the use of microorganisms, have
proven inadequate to effectively destroy this type of organic
compound, largely because of their complex molecular
structure. Thus, effluents from wastewater treatment plants
in several European cities have shown the presence of 26
pharmaceutical products belonging to five different thera-
peutic types, i.e., antibiotics, beta-blockers, antiseptics,
antiepileptics and anti-inflammatories. Among the antibi-
otics, nitroimidazoles are detected in waters, at concentra-
tions of 0.1-90.2 pg/L (Lindberg et al, 2004). These
compounds are widely used to treat infections caused by
anaerobic and protozoan bacteria, e.g., Trichomonas vaginalis
and Giardia lamblia (Tally and Sullivan, 1981; Lau et al., 1992).
Besides their use as antibiotics in human beings, nitro-
imidazoles are also added to poultry and fish feed, leading to
their accumulation in the animals, in the water of fish-
farms, and, especially, in effluents from meat industries
(Kimmener, 2001).

There are few data on the capacity of different treatment
systems to remove nitroimidazoles, which were only recently
detected in waters (Bendesky et al., 2002; Wennmalm and
Gunnarsson, 2005). Because of their complex chemical struc-
ture, it is suspected that some of these systems may not be
very effective in their removal. It is therefore necessary to seek
new technologically viable and economically feasible alter-
natives to effectively remove these contaminants from
waters.

The main objective of this study was to analyze the effi-
cacy of ozone- and activated carbon-based technologies to
remove nitroimidazoles from waters, considering these
pharmaceutical compounds as one of the relevant groups.
The influence of operational variables on the efficacy of
these systems (ozone, Os/activated carbon) was examined,
and the kinetics and mechanisms involved in each process
were determined.

2. Experimental
2.1. Reagents

All of the chemical reagents used (indigo, tert-butanol
(t-BuOH), phosphoric acid, hydrochloric acid, sodium
hydroxide, hydrogen peroxide, methanol, dichloromethane,
para-chlorobenzoic acid ( pCBA), acetonitrile, and ammonium
acetate) were high-purity analytical grade reagents supplied

by Sigma-Aldrich. The ultrapure water was obtained from
a Milli-Q® system (Millipore).

2.2. Pharmaceuticals

The nitroimidazoles selected for this study were as follows.
(i) Metronidazole (MNZ), (ii) Dimetridazole (DMZ), (iii) Tinida-
zole (TNZ) and (iv) Ronidazole (RNZ), all supplied by Sigma-
Aldrich. The chemical structure and the characteristics of
these compounds are displayed in Fig. 1 and Table 1,
respectively.

2.3. Chemical and textural characterization of
activated carbons

Three activated carbons were used in the study, two
commercial carbons from Sorbo (S) and Merck (M) and a third
carbon prepared in our laboratory by chemical activation of
petroleum coke (C) with KOH (Sanchez-Polo and Rivera-
Utrilla, 2006). Particle size of carbons was 0.45-1 mm.

Activated carbons were chemically and texturally charac-
terized (surface area, volume of pores accessible to water,
elemental analysis, ash content, surface oxygenated groups
and pH of point of zero charge). A detailed description of the
techniques and methods used for this characterization was
previously published (Walker et al., 1988; Sanchez-Polo and
Rivera-Utrilla, 2006). Data obtained from this characterization
are shown in Table 2.

2.4. Ozonation experimental setup

2.4.1. Batch ozonation experiments

The experimental system for nitroimidazole ozonation basi-
cally consisted of an ozone generator, a 2-L reactor with
agitator and UV-Vis Genesys 5 spectrophotometer. Ozone was
generated from oxygen by means of an OZOKAV ozonator
with a maximum capacity of 76 mg/min. The reactor was
covered for temperature control and was equipped with gas
inlet and outlets, agitation system, and reagent and sampling
dispensers.

In each experiment, the reactor was filled with 2L of
50 mM phosphate-regulating solution at the desired pH.
Once ozone partial pressure and temperature (25°C) were
adjusted, ozone was supplied to the reactor for 35 min until
saturation of the solution. Then, 15-30 mL of concentrated
nitroimidazole solution was injected to obtain the desired
initial concentration in the reactor. In the system based on
the simultaneous use of ozone and activated carbon, 0.25-
0.50 gL.™* of granular activated carbon (GAC) was also added
at this time. The nitroimidazole concentration selected is too
high compared to concentrations detected in environmental
samples, however, it was chosen to get the oxidation kinetic
data properly. Samples were taken from the reactor at
regular time intervals to measure (i) nitroimidazole concen-
tration, (ii) oxidation by-products, (iii) total organic carbon,
(iv) toxicity of oxidation by-products, and (v) dissolved ozone
concentration. The ozonation reaction was stopped by add-
ing sodium nitrite (1gL™?) or, for the toxicity tests, by
bubbling a stream of N, (g) for 5 min.
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Fig. 1 - Chemical structure and acidity constants of nitroimidazoles.

2.4.2. Radical oxidation rate determination

Competitive kinetics was used to determine very high kinetic
constants (>10*M~*s™%). To employ this method, it is neces-
sary to know the kinetic constant of one of the compounds,
denominated the reference compound (M,). Assuming that
the reactions are taking place according to kinetics of pseudo-
first-order, the constant of the target compound (M,) can be
calculated. With this method, the radical rate constant for
nitroimidazoles (M,) was calculated from experiments con-
ducted in alkaline medium (pH 9) to favour the free radical
generation. Sodium 4-chlorobenzoate was considered as
reference compound (M,). It reacts very slowly with ozone
(ko, = 0.15 M~! s71) but its reactivity with HO* radicals is very
high (k=4.4x10° M *s7).

In each experiment, the reactor was filled with 2 L of 50 mM
phosphate-regulating solution at pH 9. Once ozone partial
pressure and temperature (25 °C) were adjusted, ozone was
supplied to the reactor for 35min. Then, 15-30mL of
concentrated nitroimidazole solution and pCBA were injected
to obtain the desired initial concentration in the reactor.
Samples were taken from the reactor at regular time intervals
to measure nitroimidazole and pCBA concentration.

2.5. Oxidation by-products determination

In order to detect oxidation by-products generated in the
nitroimidazole ozonation process, aqueous solutions obtained
after different treatment times were extracted with Cl,CH,
and concentrated by using a rotary evaporator. In each
experiment, the reactor was filled with 2L of 50 mM phos-
phate-regulating solution at the desired pH. Once ozone
partial pressure and temperature (25 °C) were adjusted, ozone
was supplied to the reactor for 35 min until saturation of the
solution. Then, 15 mL of concentrated nitroimidazole solution
was injected to obtain the desired initial concentration in the
reactor. The ozonation reaction was stopped bubbling
a stream of N, (g) for 5 min.

Samples were then analyzed by means of a Varian gas
chromatography-mass spectrometry (GC-MS) system. Two
types of analyses were performed to precisely determine the
molecular mass and structure of the by-products detected by
GC-MS: (i) mass resolution and mass accuracy in combination
with true isotopic pattern, using the ESI-TOFMS system
(BRUKER Daltonics) and (ii) structural analysis, using the 'H
NMR system (BRUKER AMX300).

Table 1 - Characteristics of the nitroimidazoles studied

Nitroimidazole  Molecular weight (g/mol)  Area (A?)  Volume (A®)  Solubility (S) (mol/L)  pKow  PKar  PKaz
MNZ 171.15 202 186 0.041 0.02 2.58 14.44
DMZ 141.13 176 157 0.062 —0.31 2.81 =
TNZ 247.27 276 258 0.008 0.35 2.30 =
RNZ 200.15 227 206 0.015 0.38 1.32 12.99
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Table 2 - Textural and chemical characterization of the activated carbons used

Activated Sn,” V,° V3¢ VH%od pPHpzc®  Acid groups’  Basic groups®  Ash content  Oxygen"
carbon (m%g) (cm®g) (cm®g) (cm%/g) (nea/g) (nea/g) (%) (% wt)
S 1225 0.044 0.481 0.983 9.0 256 1285 6.07 9.8

M 1301 0.101 0.284 0.457 7.7 114 582 5.30 7.4

Cc 1261 0.061 0.154 0.512 8.8 381 504 0.42 12.3

a Surface area determined from N, adsorption isotherms at 77 K.

b Volume of pores with diameter of 6.6-50 nm determined by means of mercury porosimetry.
¢ Volume of pores with diameter of >50 nm determined by means of mercury porosimetry.

d Pore volume accessible to water by pycnometric densities.

e pH of point of zero charge.

f Concentration of acid groups by assessment with NaOH 0.1 N.
g Concentration of basic groups by assessment with HCI 0.1 N.
h Oxygen percentage determined by elemental analysis.

A DIONEX DX-100 ionic chromatograph was used to
determine anion concentrations.

2.6. Collection and characterization of waters from
treatment plants

Natural (subterranean and surface) water samples were
collected from a drinking water treatment plant, and waste-
water samples from a wastewater treatment plant. Both were
supplied by Aguas y Servicios de la Costa Tropical company
(Motril, Spain). After characterization of the waters, they were
filtered and cold stored until use. Table 3 shows some char-
acteristics (pH, alkalinity and total organic carbon, TOC) of
these waters.

2.7.  Analytical methods

Dissolved ozone concentration was colorimetrically deter-
mined by the karman-indigo method (Bader and Hoigné,
1981).

Chromatographic follow-up of nitroimidazole concentra-
tions used a WATERS ALLIANCE 2690a analytical HPLC, with
a WATERS M-996 photodiode detector and automatic injector
with capacity for 120 flasks. The chromatographic column was
Nova-Pak® Cyg Cartridge, particle size 4 um and 3.9 x 150 mm
1.D. The mobile phase used was a buffer solution of pH 4.3 with
96% 5.0 mM ammonic acetate and 4% acetonitrile in isocratic
mode at a 1 mLmin " flow.

A DIONEX DX-100 ionic chromatograph was used for nitrite
and nitrate anion determinations. Total organic carbon was
measured by using a Shimadzu V-CSH system with ASI-V
autosampler.

Table 3 - Chemical characteristics of the waters used

Water pH [HCO;3] (meq/L)

Total organic
carbon (mg/L)

Ultrapure 6.80 0.0 0.0
Surface 8.30 6.4 14.9
Subterranean 7.45 8.8 29.7
Wastewater 7.77 7.2 88.9

A LUMISTOX 300 system was used to measure toxicity,
based on the standardized biotest (DIN/EN/ISO 11348-2) of
Vibrio fischeri bacteria inhibition (NRRL B-11177). Toxicity is
expressed as inhibition percentage after 15 min of exposure.
Lumistox method was chosen because it is fast, simple,
versatile and it is standardized by national and international
organisms (ISO/DIS 11348-2 DIN 384RL 341).

3. Results and discussion
3.1. Nitroimidazole ozonation
3.1.1. Determination of ozone and radical reaction rate

constants. Influence of solution pH
The oxidation of an organic compound dissolved in ozone-
treated water can result from two contributions, i.e., direct
ozone attack and attack by the hydroxyl (HO®) radicals
generated. The hydroxyl radicals derive from the decompo-
sition of ozone, largely initiated by the hydroxyl ion or by
other substances in the solution at trace levels (Hoigné and
Bader, 1976). Thus, the oxidation rate of an organic compound
with ozone in aqueous solution can be mathematically rep-
resented by the Eq. (1) as
To, + THo = —% = ko, [M][O3] + kyo[M][HO"] (1)
The kinetics of the direct reaction of ozone with the four
nitroimidazoles were studied by performing experiments at
PH 2 in the presence of 0.1 M t-BuOH (radical scavenger) to
eliminate the contribution of the radical reaction to the total
oxidation process. The reactor was operated in semi-
continuous mode during these experiments, maintaining
a concentration of 1.04 x107*M dissolved ozone in the
reactor.

Fig. 2 depicts the oxidation kinetics of the nitro-
imidazoles. Table 4 lists the ozonation constant (ko,) values
obtained from these kinetics (Eq. (1)), showing that all of the
compounds studied had a low reactivity with ozone (ko,
values < 350 M~"s™?). These values are similar to the findings
reported for different substituted aromatic compounds
(Hoigné and Bader, 1983a,b).
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Fig. 2 - Oxidation of nitroimidazoles during ozonation.
[Nitroimidazole], = 10 mg/L. pH = 2; [t-BuOH] = 0.1 M;;
T = 298 K. (©), MNZ; ([), DMZ; (A), TNZ; (o), RNZ.

Solution pH is a very important variable in the reaction
kinetics of a compound with ozone. Table 4 displays the ko,
values of the nitroimidazoles as a function of the pH of the
medium. According to pK,; values (Table 1) the ko, value was
not significantly modified by the pH; thus, all ko, values are in
the same order of magnitude; however, itis interesting to note
that for three of the nitroimidazoles significant lower ko,
values were observed at pH 2. These results could show that at
PH 2 the protonation of the amino group (Table 1) is relevant
for MNZ, DMZ and TNZ ozonation processes.

The radical reaction constant (kyo) was determined to
complete the kinetic study of the oxidation reaction of nitro-
imidazole to ozone. Hoigné and Bader (1979) proposed the use
of competitive kinetics to determine very fastkinetic constants
(k>10*M"'s™"). In this case, sodium para-chlorobenzoate
(pCBA) was considered as reference compound because it
reacts rapidly with free radicals (kpcga = 4.4 x 10° M~*s™") and
isreadily detected by liquid chromatography with UV detector.
The radical rate constant was determined by using Eq. (2). The
results are shown in Fig. 3 and Table 4.

ku In (%)
kral = (f) = [pCBA, @
pCBA In ([PTA]O)

Table 4 shows the radical rate constant values for the nitro-
imidazoles, which were around 10° M~*s? in all cases, much
higher than the direct constant values. These radical constants
are similar to those obtained by other authors in the oxidation of

organic compounds with ozone (Pauluhn, 1989; Choji et al., 1996).

3.1.2. Total organic carbon and toxicity evolution

Two highly important aspects of the efficacy of treatments of
organic compound-polluted water are (i) the transformation
of dissolved organic carbon into CO, (contaminant minerali-
zation) and (ii) the toxicity of oxidation by-products. This
section addresses these issues.
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Fig. 3 - Determination of HO* radical reaction constant.
pH = 9; T = 298 K; [nitroimidazole], = 7 x 10> M; [pCBA], =
7.25 x 105 M. (<), MNZ; (0), DMZ; (A), TNZ; (0), RNZ.

Fig. 4 depicts the concentration of total organic carbon
(TOC) as a function of nitroimidazole treatment time. In all
cases, there was a slight decrease in concentration with longer
treatment time, indicating that ozone does not have adequate
oxidizing power to transform all of the dissolved organic
matter into CO,. Thus, the TOC reduction after 60 min of
ozonation ranged from around 10% for MNZ to 20% for RNZ.

Fig. 4 also shows the toxicity of the four nitroimidazoles as
a function of ozone treatment time. For MNZ, DMZ and TNZ,
the oxidation compounds were more toxic than the original
nitroimidazoles, and the toxicity of the system increased with
longer treatment time. In contrast, RNZ was degraded by
ozone treatment into less toxic compounds, and their toxicity
decreased with longer treatment time. Hence, if the toxicity of
the system were the sole criterion, ozone treatment could
only be recommended in the case of RNZ.

Several experiments, under the same experimental
conditions as in Fig. 4, were performed to determine nitro-
imidazole oxidation by-products generated and to evaluate
their toxicity. MZN was selected for these experiments and,
following the analytic procedures described in Section 2, it
was confirmed the generation of nitrates (by ion-exchange
chromatography) and 3-acetyl-2-oxazolidinone (by GC-MS,
TOF-MS, and *H NMR). *H NMR and mass 3-acetyl-2-oxazoli-
dinone spectra are shown in Fig. 5.

3-Acetyl-2-oxazolidinone and NO3 ions showed no toxicity
at the concentrations detected during nitroimidazole ozona-
tion. Therefore, according to reported data (Choji et al., 1996)
isocyanic acid derivatives may be mainly responsible for the
toxicity of the system with longer treatment time. The lethal
concentration (LCso) of methylisocyanate, expressed in weight
of NCO group equivalents, is 18 mg/m* (Pauluhn, 1989).

3.1.3.  Nitroimidazole ozonation in the presence of activated
carbon. Influence of the chemical composition of water

Fig. 6 depicts the results obtained during DMZ ozonation in the
presence of different activated carbons. DMZ was selected
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Table 4 - Direct (ko3) and radical (ko) rate constants of the nitroimidazole ozonation reaction at different pH values

Nitroimidazole kosz (M~*s7?) ko M~ 1s7Y)
pH—2 pH=4 pH=7 pH=10 PH=9
MNZ 8241 230+ 13 253+7 19942 (4.4+0.2) x 10%°
DMZ 71+4 155+3 330+ 15 330+ 30 (5.6 +£0.3) x 10'°
TNZ 9546 99+4 130+ 10 330+12 (4.5+0.1) x 10%°
RNZ 110+ 5 58 +4 87+4 150+7 (13.94+0.4) x 10°

because its ozonation showed the lowest rate (Fig. 2), as well
as its oxidation products showed the highest toxicity (Fig. 4).
Regardless of the activated carbon used, its presence mark-
edly increased the DMZ removal rate. Since virtually no DMZ
is adsorbed on the carbon during ozonation (Fig. 6), this higher
removal rate in the presence of activated carbon must result
from the generation of HO* radicals in the system (Zaror, 1997)
which have a higher oxidant power than ozone. Previous
articles have reported on the influence of the chemical and
textural characteristics of the activated carbon on the mech-
anism involved in the transformation of ozone into HO" radi-
cals by activated carbons (Jans and Hoigné, 1998; Rivera-Utrilla
and Sanchez-Polo, 2002; Sdnchez-Polo et al., 2005b).

The activity of each activated carbon during the ozonation
process was also studied by quantifying the increase in the
DMZ removal rate due to the presence of these carbons in the
system. Thus, the total DMZ removal rate in the presence of
activated carbon (—rwta) can be defined as the sum of the
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adsorption rate (—Tagsorp), Calculated in the absence of ozone,
the homogeneous reaction rate (—Thomo), calculated in the
absence of activated carbon, and the heterogeneous rate
(—Thetero), exclusively due to the presence of activated carbon
in the system. Then, the total reaction rate can be mathe-
matically expressed as

( - Ttotal) = (_radsmp) + (_Thomo) + (_Thetero)

3)

Furthermore, the heterogeneous reaction rate can be
mathematically represented (Sanchez-Polo et al., 2005a) as

dc,
( - rhetero) = < - T;\A) - kheteroCMC03
hetero

@
where Rpetero represents the heterogeneous reaction constant
when activated carbon catalyzes the reaction and Co, and Cy
represent the ozone and DMZ concentrations, respectively,
during the DMZ ozonation process. The values of (—Thetero) and
Rnetero Ccan easily be obtained from Fig. 4 and Egs. (3) and (4)
(Sanchez-Polo et al., 2005a). Thus, the values obtained for
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Fig. 4 - Toxicity (OJ) and relative concentration of total organic carbon (<) for (a) MNZ, (b) DMZ, (c) TNZ, and (d) RNZ as
a function of ozonation time. [Nitroimidazole], = 30 mg/L; pH = 6; T = 298 K.
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Rhetero Were 233, 250 and 223 M~ *s~! for activated carbon S, M
and G, respectively. These results indicate that the capacity of
these three activated carbons to enhance ozone transfor
mation into HO* radicals is very similar, which could be due to
the fact that all of them have a basic character (Table 2), and,
according to results found in previous papers (Rivera-Utrilla

10 k..
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Fig. 6 — Oxidation of DMZ during ozonation in the presence
and absence of the three activated carbons; pH = 6
(without buffer); T = 298 K; [DMZ], = 30 mg/L; activated
carbon dose = 250 mg/L; (<), S; (0), M; (2), G; (O), without
activated carbon; (x), DMZ adsorption on carbon S.

and Sanchez-Polo, 2002; Sanchez-Polo et al., 2006), this is the
most influential carbon parameter in the above process.

Fig. 7 shows toxicity test results and the relative concen-
tration of total dissolved organic carbon as a function of DMZ
ozonation time in the presence of carbon S. Comparison
between the data in Figs. 7 and 4b shows that, besides
increasing the oxidation rate (Fig. 6), the presence of activated
carbon during ozonation reduced the total organic carbon and
system toxicity. These effects can be explained by (i) the
adsorbent properties of the activated carbon, which removes
part of the DMZ oxidation compounds; and especially (ii) its
capacity to transform dissolved ozone into HO-* radicals,
increasing the efficacy of the treatment by enhancing the
mineralization of dissolved organic compounds. These find-
ings confirm the benefits of adding activated carbon during
the ozonation of organic microcontaminants in solution
(Sanchez-Polo et al., 2006).

Fig. 8 depicts the results obtained during MNZ ozonation in
the presence and absence of activated carbon S in four types
of water with different chemical compositions (ultrapure,
surface, subterranean water, and wastewater). MNZ was
selected for this study because it is the most frequently
detected nitroimidazole in waters. Chemical characterization
of these waters is shown in Table 3; it indicates that waste-
water is characterized by a high total organic carbon (TOC)
concentration and surface water presents the highest pH
value. A slight reduction in MNZ ozonation rate was obtained
in surface and subterranean waters, compared with ultrapure
water, whereas this rate was markedly lower when the
ozonation was performed in wastewater (Fig. 8). This high
reduction of MNZ ozonation in wastewater is mainly due to
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Fig. 7 - Toxicity (o) and relative concentration of total
organic carbon (@) of DMZ as a function of ozonation time
in the presence of activated carbon S; pH = 6;

[DMZ], = 30 mg/L; activated carbon dose = 250 mg/L;

T = 298 K.

the high concentration of dissolved organic matter, which
competes with MNZ for the ozone in the solution (Hoigné and
Bader, 1979) and also to an increase in the HO* radical scav-
enging rate. The scavenging rate was calculated for each types
of water according to Eq. (5).

T = Ko, [03] + Rroc[TOC] + Ruco, [HCO; ] +keez [CO3 7] (5)

where ko, = 10° M " s, kroc=25 x 10> (mg/L) s, kuco; =
8.5x10°M "' s and kez- =3.9 x 10°M ' 577, and [03], [TOC],
[HCO3] and [CO%7] are the initial concentrations of these
species in the system (Hoigné and Bader, 1983a,b).

The scavenging rate values obtained were 2.29 x 10°s7%,
8.28 x 10° s7%, 4.37 x 10° s~ and 1.04 x 10* s~* for wastewater,
subterranean, surface and ultrapure waters, respectively.
These values confirm that wastewater presents the greatest
scavenging rate.

Results in Fig. 8 also show that the presence of activated
carbon enhances the MNZ removal rate, regardless of the type
of water. Given that the adsorption kinetics of MNZ were very
slow in all water types, the increased oxidation in the pres-
ence of activated carbon would mainly be due to the genera-
tion of HO* radicals in the ozone/activated carbon interaction.
The following should also be taken into account.

(i) In subterranean and surface waters, neutralization of the
HCO3 ion on the activated carbon surface reduces its
ability to scavenge the HO- radicals generated in the Os/
activated carbon interaction (Sdnchez-Polo et al., 2006). In
fact, the HCO3 anion is one of the basic chemical
compounds used in the method proposed by Boehm
(1966) to determine the concentration of acid surface
groups on activated carbon by titration. Results obtained
showed that the presence of activated carbon during
ozonation reduces the alkalinity of surface and subter-
ranean waters by 9.2% and 10.1%, respectively. In
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Fig. 8 - Oxidation of MNZ during ozonation in the presence
(black symbols) and absence (white symbols) of activated
carbon S. T = 298 K; [MNZ], = 30 mg/L; activated carbon
dose = 500 mg/L. (A), Wastewater; ([1), subterranean
water; (<), surface water; (0), ultrapure water; (x), MNZ
adsorption in ultrapure water.

addition, the reaction of hydroxyl radical with carbonate
and bicarbonate anions (Behar et al., 1970; Buxton and
Elliot, 1986) is considered to be a major source of
carbonate radicals in aquatic systems (Larson and Zepp,
1988). Concentrations of CO3 in sunlit surface waters and
in the ozonation of drinking water have been estimated to
be around two orders of magnitude higher than hydroxyl
radical concentrations under the same conditions
(Sulzberger et al., 1997). Therefore, oxidation by CO3 may
be more important than oxidation by hydroxyl radical in
compounds that bear easily oxidizable moieties, e.g.,
anilines or phenols (Canonica et al., 2005).

(ii) In wastewaters, the enhanced MNZ removal rate is, in
part, due to the adsorption of dissolved organic matter on
the activated carbon. The consequent reduction in the
concentration of organic matter in the solution increases
the concentration of dissolved ozone available to react
with MNZ (Sanchez-Polo et al., 2006). Results showed that
the addition of activated carbon produces a 20% reduction
in the TOC after 1 h of contact.

4, Conclusions
Specific rate constant values below 350M 's™!s were
obtained for the reaction of nitroimidazoles with ozone,
indicating the low reactivity of these compounds with ozone,
regardless of the solution pH. However, nitroimidazoles had
a high affinity for HO* radicals, with radical rate constant
values of around 10° M *s™ %

In general, nitroimidazole ozonation generates highly toxic
oxidation by-products that have a low reactivity with ozone.
Oxidation by-products also include nitrate and 3-acetyl-2-
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oxazolidinone ions, which do not have significant toxicity.
Total organic carbon is reduced by 10-20% during nitro-
imidazole ozonation.

The presence of activated carbon during nitroimidazole
ozonation produces (i) an increase in the removal rate, (ii)
a reduction in the toxicity of oxidation by-products, and (iii)
areduction of around 30% in the concentration of total organic
carbon. The system Os/activated carbon also shows a great
efficiency when using real waters (surface, subterranean and
wastewater).

Acknowledgements
The authors are grateful for the financial support provided by

MCE and FEDER (Project: CTQ2007-67792-C02-01) and Junta de
Andalucia (Project: RMN 547).

REFERENCES

Bader, H., Hoigné, J., 1981. Determination of ozone in water by the
indigo method. Water Res. 15, 449-456.

Behar, D., Czapski, G., Duchovny, 1., 1970. Carbonate radical in
flash photolysis and pulse radiolysis of aqueous carbonate
solutions. J. Phys. Chem. 74, 2206-2210.

Bendesky, A., Menéndez, C., Ostrosky-Wegman, P., 2002. Is
metronidazole carcinogenic? Review. Mutat. Res. 511, 133-144.

Boehm, H.P., 1966. Chemical identification of surface groups. Adv.
Catal. 16, 179-274.

Buxton, G.V., Elliot, A.J., 1986. Rate constant for reaction of
hydroxyl radicals with bicarbonate ions. Radiat. Phys. Chem.
27, 241-243.

Calamari, D., 2002. Assessment of persistent and
bioaccumulating chemicals in the aquatic environment.
Toxicology 181, 183-186.

Canonica, S., Kohn, T., Mac, M., Real, F.J.,, Wirz, J., von Gunten, U.,
2005. Photosensitizer method to determine rate constants for
the reaction of carbonate radical with organic compounds.
Environ. Sci. Technol. 39, 9182-9188.

Carballa, M., Omil, F., Lema, J.M., Llompart, M., Garcia-Jares, C.,
Rodriguez, 1., Gomez, M., Ternes, T., 2004. Behavior of
pharmaceuticals, cosmetics and hormones in a sewage
treatment plant. Water Res. 38, 2918-2926.

Choji, K., Tatsuya, M., Hideki, A., 1996. Ozonolysis of azoles and
its application to the organic synthesis. J. Synth. Org. Chem.
54, 132-138.

Daughton, C.G., 2004. Non-regulated water contaminants:
emerging research. Environ. Impact Assess. Rev. 24, 711-732.

Ellis, J.B., 2006. Pharmaceutical and personal care products (PPCPs)
in urban receiving waters. Environ. Pollut. 144, 184-189.

Halling-Sgrensen, B., Nors Nielsen, S., Lanzky, P.F., Ingerslev, F.,
Holten, H.C,, Liitzheft, S., Jergensen, S.E., 1998. Occurrence,
fate and effects of pharmaceutical substances in the
environment. Chemosphere 36, 357-393.

Hoigné, J., Bader, H., 1976. The role of hydroxyl radical reactions
in ozonation processes in aqueous solutions. Water Res. 10,
377-386.

Hoigné, J., Bader, H., 1979. Ozonation of water: oxidation
competition values of different types of waters in Switzerland.
Ozone Sci. Eng. 1, 357-372.

Hoigné, J., Bader, H., 1983a. Rate constants of reactions of ozone
with organic and inorganic compounds in water. I. Non-
dissociating organic compounds. Water Res. 17, 173-183.

Hoigné, J., Bader, H., 1983b. Rate constants of reactions of ozone
with organic and inorganic compounds in water. II.
Dissociating organic compounds. Water Res. 17, 185-194.

Jans, U., Hoigné, J., 1998. Activated carbon and carbon black
catalyzed transformation of aqueous ozone into OH-radicals.
Ozone Sci. Eng. 20, 67-87.

Kiimmener, K., 2001. Drugs in the environment: emission of
drugs, diagnostic aids and disinfectants into wastewater by
hospitals in relation to other sources - a review. Chemosphere
45, 957-969.

Kimmener, K., 2004. Resistance in the environment. J.
Antimicrob. Chemother. 54, 311-320.

Kimmener, K., Al-Ahmad, A., Mersch-Sundermann, V., 2000.
Biodegradability of some antibiotics, elimination of the
genotoxicity and affection of wastewater bacteria in a sample
test. Chemosphere 40, 701-710.

Larson, R.A., Zepp, R.G., 1988. Reactivity of the carbonate radical
with aniline derivatives. Environ. Toxicol. Chem. 7, 265-274.

Lau, A.H., Lam, N.P,, Piscitelli, S.C., Wilkes, L., Danziger, L.H., 1992.
Clinical pharmacokinetics of metronidazole and other
nitroimidazole anti-infectives. Clin. Pharmacokinet. 25, 328-364.

Lindberg, R., Jarnheimer, P., Olsen, B., Johansson, M., Tysklind, M.,
2004. Determination of antibiotic substances in hospital
sewage water using solid phase extraction and liquid
chromatography/mass spectrometry and group analogue
internal standards. Chemosphere 57, 1479-1488.

Pauluhn, J., 1989. A mechanistic approach to assess the inhalation
toxicity and hazard of methylisocyanate and related aliphatic
monoisocyanates. In: Mohr, U., Bates, D.V., Dungworth, D.L.
(Eds.), Assessment of Inhalation Hazards. Springer-Verlag,
New York, pp. 119-128.

Richardson, M.L., Bowron, ].M., 1985. The fate of pharmaceutical
chemicals in the aquatic environment. J. Pharm. Pharmacol. 37, 1-12.

Rivera-Utrilla, J., Sdnchez-Polo, M., 2002. Ozonation of 1,3,6-
naphthalenetrisulphonic acid catalysed by activated carbon in
aqueous phase. Appl. Catal. B Environ. 39, 319-329.

Sanchez-Polo, M., Leyva-Ramos, R., Rivera-Utrilla, J., 2005a.
Kinetics of 1,3,6-naphthalenetrisulphonic acid ozonation in
presence of activated carbon. Carbon 43, 962-969.

Sanchez-Polo, M., von Gunten, U., Rivera-Utrilla, J., 2005b.
Efficiency of activated carbon in ozone decomposition into OH
radicals: influence of operational variables. Water Res. 39,
3189-3198.

Sanchez-Polo, M., Salhi, E., Rivera-Utrilla, J., von Gunten, U., 2006.
Combination of ozone with activated carbon as an alternative
to conventional advanced oxidation processes. Ozone Sci. Eng.
28, 237-245.

Sanchez-Polo, M., Rivera-Utrilla, J., 2006. Ozonation of
naphthalenetrisulphonic acid in the presence of activated
carbons prepared from petroleum coke. Appl. Catal. B Environ.
67, 113-120.

Sulzberger, B., Canonica, S., Egli, T., Giger, W., Klausen, J., von
Gunten, U., 1997. Oxidative transformations of contaminants
in natural and in technical systems. Chimia 51, 900-907.

Tally, F.P., Sullivan, C.E., 1981. Metronidazole: in vitro activity,
pharmacology and efficacy in anaerobic bacterial infections.
Pharmacotherapy 1, 28-38.

Walker, P.L., Verma, S.K., Rivera-Utrilla, J., Davis, A., 1988.
Densities, porosities and surface areas of coal macerals as
measured by their interaction with gases, vapours and liquids.
Fuel 67, 1615-1623.

Wennmalm, A., Gunnarsson, B., 2005. Public health care
management of water pollution with pharmaceuticals:
environmental classification and analysis of pharmaceutical
residues in sewage water. Drug Info. J. 39, 3-19.

Zaror, C.A., 1997. Enhanced oxidation of toxic effluents using
simultaneous ozonation and activated carbon treatment. J.
Chem. Technol. Biotechnol. 70, 21-28.






Journal of Hazardous Materials 170 (2009) 298-305

Contents lists available at ScienceDirect

Journal of Hazardous Materials

journal homepage: www.elsevier.com/locate/jhazmat

Removal of nitroimidazole antibiotics from aqueous solution by
adsorption/bioadsorption on activated carbon

J. Rivera-Utrilla*, G. Prados-Joya, M. Sanchez-Polo, M.A. Ferro-Garcia, I. Bautista-Toledo

Departamento de Quimica Inorgdnica, Facultad de Ciencias, Universidad de Granada, 18071 Granada, Spain

ARTICLE INFO ABSTRACT

Article history:

Received 19 March 2009

Received in revised form 20 April 2009
Accepted 21 April 2009

Available online 3 May 2009

The objective of the present study was to analyse the behaviour of activated carbon with different chemical
and textural properties in nitroimidazole adsorption, also assessing the combined use of microorgan-
isms and activated carbon in the removal of these compounds from waters and the influence of the
chemical nature of the solution (pH and ionic strength) on the adsorption process. Results indicate that
the adsorption of nitroimidazoles is largely determined by activated carbon chemical properties. Appli-
cation of the Langmuir equation to the adsorption isotherms showed an elevated adsorption capacity

ﬁi{i‘://:trg;:carbon (Xm =1.04-2.04 mmol/g) for all contaminants studied. Solution pH and electrolyte concentration did not
Adsorption have a major effect on the adsorption of these compounds on activated carbon, confirming that the prin-

cipal interactions involved in the adsorption of these compounds are non-electrostatic. Nitroimidazoles
are not degraded by microorganisms used in the biological stage of a wastewater treatment plant. How-
ever, the presence of microorganisms during nitroimidazole adsorption increased their adsorption on
the activated carbon, although it weakened interactions between the adsorbate and carbon surface. In
dynamic regime, the adsorptive capacity of activated carbon was markedly higher in surface water and

Nitroimidazoles
Water treatment

groundwater than in urban wastewaters.

© 2009 Elsevier B.V. All rights reserved.

1. Introduction

A constant flow of new products is generating novel contam-
inants with unknown short-, medium- or long-term effects on
the environment and human health that are not governed by
regulations on the maximum allowable concentrations in the envi-
ronment [1-5]. They include chemical compounds in cosmetics
(creams, perfumes and make-up), domestic products (degreas-
ants, glass cleaners and detergents) and pharmaceuticals, which
are causing the greatest concern due to their very wide variety
and elevated consumption [4,5]. For example, over 3000 different
pharmaceutical substances are used in the UK [6], and the annual
production for human consumption in the European Union is esti-
mated to exceed 100 tons per member country [7]. Antibiotics are
the most heavily used medical drugs in the European Union, with
an estimated annual consumption of around 10,000 tons [7]. It
should also be noted that these consumption figures are consid-
erably increased by the use of many of these products in veterinary
medicine.

High concentrations of antibiotics are now detected in drinking
waters, reducing their quality. They generally have a low biodegrad-

* Corresponding author. Tel.: +34 958248523; fax: +34 958248526.
E-mail address: jrivera@ugr.es (J. Rivera-Utrilla).

0304-3894/$ - see front matter © 2009 Elsevier B.V. All rights reserved.
doi:10.1016/j.jhazmat.2009.04.096

ability [8,9] and high toxicity [10], and some are reported to
have mutagenic and carcinogenic characteristics [11]. Conventional
treatment systems, mainly based on the use of microorganisms
have proven inadequate to effectively remove this type of organic
compound, largely due to its complex molecular structure [9,12].

Nitroimidazole antibiotics were recently detected in waters at
concentrations of 0.1-90.2 pg/L [13]. They are widely used to treat
infections caused by anaerobic and protozoan bacteria (e.g., Tri-
chomonas vaginalis and Giardia lamblia) in humans and animals
and are added to chow for fish and fowl [14,15], leading to their
accumulation in animals, fish-farm waters and, especially, meat
industry effluents [10]. Little is yet known about the capacity
of current water treatment systems to remove nitroimidazoles
[16], but it is not expected to be very high given the complex
chemical structure of these compounds. It will be necessary to
develop new methods to effectively remove these contaminants
from waters in a technologically feasible and economically viable
manner.

With this background, the objective of this study was to deter-
mine the behaviour of activated carbon with different chemical
and textural properties in the removal of nitroimidazoles from
surface, groundwater and urban wastewaters, in both static and
dynamic regimes. The study also aimed to assess the influence
of the chemical nature of the solution (pH and ionic strength)
on the nitroimidazole adsorption and the effects on this pro-
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Fig. 1. Chemical structure and acidity constants of nitroimidazoles.

cess of combining microorganisms with the activated carbon
(bioadsorption).

2. Experimental
2.1. Pharmaceutical products

Nitroimidazoles used in this study were: (i) metronidazole
(MNZ), (ii) dimetridazole (DMZ), (iii) tinidazole (TNZ) and (iv)
ronidazole (RNZ), all supplied by Sigma-Aldrich. Fig. 1 and Table 1
show the chemical formulas and properties of these compounds.
2.2. Activated carbon

Three activated carbons were used: two commercial carbons,

Sorbo (S) and Merck (M), and a third carbon (sample C) prepared in
our laboratory by chemical activation of petroleum coke with KOH

[17]. After sieving and washing the carbon with ultrapure water,
they were dried in drying chamber at 110°C and then stored in a
dessicator. Particle size range was 0.45-1 mm.

Activated carbon samples were chemically and texturally
characterized (surface area, volume of water-accessible pores, ele-
mental analysis, ash content, surface oxygenated groups and point
of zero charge). Detailed descriptions of the techniques and meth-
ods used for this characterization were previously reported [18,19].
Tables 2 and 3 depict carbon characterization results.

The hydrophobicity of activated carbon was determined by mea-
suring immersion enthalpies in benzene AH;(CgHg) and water
AH;(H,0) using a SETARAM C80 calorimeter. For this purpose, 0.1 g
of activated carbon was degasified in a glass capsule at a pressure
of 10> mbar and a temperature of 383K for 12 h. Subsequently,
each sample was left to stabilize for 3 h at 303 K in the calorimeter
before the experiment. Table 4 shows the results obtained in the
calorimetry experiments.

Table 1

Properties of nitroimidazoles.

Nitroimidazole Molecular weight (g/mol) Transversal section (A%) Volume (A%) Solubility in water (mol/L) Pkow? pkar Pkaz
MNZ 171.15 101 186 0.041 0.02 2.58 14.44
DMZ 141.13 88 157 0.062 -0.31 2.81 =
TNZ 247.27 138 258 0.008 0.35 230 -
RNZ 200.15 113 206 0.015 0.38 1.32 12.99

3 QOctanol-water partition coefficients.

Table 2
Textural characterization of activated carbon.

Activated carbon  Sn,? (m?/g)  Sext® (m?[g)  Vo¢ (cmPlg) V39 (cmi[g)

Viy0© (cm?/g)

Wo (N2)f (cm?[g) W, (CO2) (cm?[g) Lo (N2)E (nm) Lo (CO2)% (nm)

S 1225 46.9 0.044 0.481 0.983 0.391 0.279 1.02 0.65
M 1301 41.9 0.101 0.284 0.729 0.423 0.295 1.69 0.70
C 848 28.0 0.061 0.154 0.512 0.361 0.158 0.66 0.49
2 Surface area determined from adsorption isotherms of N, at 77 K.
b

External surface area.

¢ Volume of pores with diameter of 6.6-50 nm determined by mercury porosimetry.
Volume of pores with diameter >50 nm determined by mercury porosimetry.

¢ Volume of pores accessible to water determined by pycnometric densities.

f Volumes of micropores determined by N, and CO, adsorption, respectively.

¢ Mean widths of micropores determined with Dubinin’s equation [45].
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Table 3
Chemical characteristics of activated carbon.
Activated  Carboxyl groups®  Lactone groups® Phenol groups®  Carbonyl groups? Total acid groups® Total basic groups’  pHpzc ¢ Oxygen!  Ashes (%)
carbon (nequiv./g) (mequiv./g) (pequiv./g) (mequiv./g) (nequiv./g) (mequiv./g) (% wt)
S 0.0 56.0 244.0 146.7 446.7 1080.0 9.0 9.8 6.07
M 40.0 120.0 156.0 84.0 400.0 440.0 7.7 7.4 5.30
C 0.0 53.3 4333 220.0 706.7 986.7 8.8 123 0.42
@ Concentration of carboxyl groups determined by titration with NaHCO; (0.02N).
b Concentration of lactone groups determined by titration with Na;CO3 (0.02N)-NaHCO3 (0.02N).
¢ Concentration of phenol groups determined by titration with NaOH (0.02N)-Na;COs (0.02N).
d Concentration of carbonyl groups determined by titration with NaOH (0.1N)-NaOH (0.02N).
¢ Concentration of acid groups determined by titration with NaOH (0.1N).
f Concentration of basic groups determined by titration with HCI (0.1N).
¢ pH of point of zero charge.
h Percentage in oxygen determined by means of elemental analysis.
Table 4
Results obtained from immersion calorimetry of activated carbon in water and benzene.
Activated carbon — AH{(CgHg)? — AH{(H,0)® 1- AA,T,;(C“GZH"S))C
J/g) (mJ/m?) J/g) (mJ/m?)
S 136.7 111.6 48.4 395 0.65
M 1143 87.8 37.2 28.6 0.67
C 128.5 151.5 62.0 73.1 0.52

2 Benzene adsorption enthalpy.
b Water adsorption enthalpy.
¢ Relative hydrophobicity coefficient.

2.3. Nitroimidazole adsorption on activated carbon

The adsorption isotherms of the four nitroimidazoles were
obtained for the three activated carbons (S, M and C). For this
purpose, 100 mL of nitroimidazole aqueous solutions at increas-
ing concentrations (50-600 mg/L) were placed in contact with 0.1 g
of activated carbon, determining the nitroimidazole concentration
after equilibrium was reached (8 days). Adsorption isotherms were
obtained at a pH value between 6 and 7.

The influence of pH on the nitroimidazole adsorption process
was studied by adding 0.1 g of activated carbon to Erlenmeyer flasks
containing 100 mL of nitroimidazole solution with a concentration
of 600 mg/L at different pH values (2-11). The working pH was
obtained by adding the appropriate volume of HCI (0.1N) and NaOH
(0.1N) to the corresponding nitroimidazole solution. The effect of
the presence of electrolytes on the adsorption process was analyzed
by placing 100 mL of the corresponding nitroimidazole solution
(600 mg/L) and increasing concentrations of NaCl (0.0001-0.1 M)
in contact with 0.1 g of activated carbon.

The presence of microorganisms has a major influence on the
effectiveness of activated carbon in water treatment because they
can be adsorbed on the carbon and form bacteria colonies on its
surface (biological activated carbon) [20]. In order to determine the
efficacy of the combined action of activated carbon and microor-
ganisms (bacteria) in nitroimidazole removal, the corresponding
adsorption isotherms in the presence of bacteria (bioadsorption)
were obtained. To this end, a mixture of microorganisms obtained
from secondary effluents from a wastewater treatment plant was
used. We drew 5mL of this water and added it to an autoclaved

Table 5
Chemical characteristics of waters used.

Erlenmeyer flask containing 25 mL of a TSB solution (Tryptone Soy
Broth) buffered at pH 7, which was shaken at a temperature of 303 K
until turbidity was observed in the solution. This procedure was
used to get a suspension with a high concentration of bacteria [21].
Then, following the procedure described above to obtain adsorp-
tion isotherms, 1 mL of bacteria suspension was added to each flask
after being centrifuged and washed several times with distilled and
sterile water.

Nitroimidazole adsorption was also studied in dynamic regime
by using activated carbon columns. For this purpose, a solution of
nitroimidazole (100 mg/L) was passed through 7-cm high and 1-
cm diameter columns at a flow of 1.5 mL/min. As in the isotherm
determination, solutions were prepared in the absence of any pH-
controlling compound. At different time intervals, solution samples
were taken at the column outlet until saturation was reached. Car-
bon column breakthrough curves and their characteristics were
obtained from these experiments [22].

Samples of natural waters (groundwater and surface) were
drawn from the drinking water treatment plant, and wastew-
aters were collected from the wastewater treatment plant in
Motril (Granada). Samples were supplied by the company “Aguas
y Servicios de la Costa Tropical de Granada”. After being charac-
terized, waters were filtered and stored in cold until use. Table 5
shows the characterization parameters determined for these
waters.

Nitroimidazoles were spectrophotometrically analyzed at a
wavelength of 320 nm using a Genesys 5 spectrophotometer. The
elemental analysis of activated carbon was conducted in a Fisons
Instruments 1108 CHNS elemental analyser.

Water pH TOC (mg/L) [HCO~ 3] (mequiv./L) [Ca?*] (mmol/L) [Mg?*] (mmol/L) Total hardness CaCO3 (mg/L) Conductivity? (uS/cm)
Ultrapure 6.80 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.055

Surface 8.30 14.9 6.4 1.55 1.1 266 688

Groundwater 7.45 29.7 8.8 2.53 2.18 471 1623

Waste 7.77 88.9 7.2 2.12 1.53 365 1578

@ Conductivity at 298 K.
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3. Results and discussion
3.1. Characteristics of activated carbon

Table 2 depicts the textural characteristics of activated carbon
used in this study: they have a large surface area (>848 m?/g) and a
highly developed porosity, with a very large volume of pores acces-
sible to water, ranging from 0.512 cm3/g (carbon C) to 0.983 cm3/g
(carbon S). The pore size distribution of carbon is an important
parameter for the adsorption of a compound in aqueous solution,
since pores that are inaccessible to water will not be effective for
adsorption.

Micropore volumes deduced from N, adsorption were very
high, ranging from 0.361 cm3/g (carbon C) to 0.423 cm3/g (carbon
M), but were considerably lower than those from CO, adsorption
(Table 2), indicating a very heterogeneous micropore distribution
in the activated carbon. Because CO, is only adsorbed in smaller
size micropores (ultramicropores), whereas N is adsorbed on the
surface of all micropores [23,24], N, adsorption data yield the total
micropore volume, W, (N3 ). Thus, the mean micropore size (L,) was
higher when determined by N, versus CO, adsorption (Table 2).

Table 3 lists the chemical characteristics of carbon, showing that
the study carbons are predominantly basic, with pH of point of zero
charge values ranging from 7.7 (carbon M) to 9.0 (carbon S). The
carbon from petroleum coke (carbon C) had an ash content of only
0.42%.

Table 4 shows the results obtained in water and benzene immer-
sion calorimetry experiments with the different activated carbons.
Adsorption enthalpies determined by immersion calorimetry of an
activated carbon in water depend on the interactions with polar
sites (acid or basic), the micropore filling and the external surface
wetting. Hence, the first process is specific and corresponds to rela-
tively high energies, whereas the other two are due to lower energy
non-specific interactions [25,26]. Due to this specific interaction,
a relationship can be established between the water immersion
enthalpy and surface oxygen content of different carbons [27,28].
Thus, when water adsorption heat is expressed per gram of car-
bon, there is a linear relationship (0.9979 correlation coefficient)
with the oxygen percentage of activated carbon (Table 3). Further-
more, the adsorption enthalpy of the non-polar benzene molecule,
AH;(CgHg), does not depend so directly on the chemical nature
of carbon surface but rather on the distribution of its porosity
[25,26]. Thus, data obtained from calorimetry with benzene show
an inverse relationship with mean L, (N3) and L, (CO;) micropore
size (Table 2).

If the polar character of the water molecule is related to the non-
polar character of benzene, the relative hydrophobicity of carbon
canbe determined by means of the hydrophobicity coefficient given
by Eq. (1)

AH;(H,0)
AH;(CsHe)

Table 4 shows the relative hydrophobicity coefficients for activated
carbon. Carbon hydrophobicity is a very important characteristic for
its use as adsorbent in an aqueous solution because it enhances the
adsorption process. These carbons showed intermediate hydropho-
bicity, with values of 0.52-0.67, and the hydrophobicity coefficient
increased with a decrease in oxygen content of the carbon
(Table 3).

(1)

3.2. Nitroimidazole adsorption processes

The mechanisms involved in the process of nitroimidazole
adsorption and the adsorption capacity of carbon were determined
by obtaining the corresponding adsorption isotherms. Fig. 2 depicts,
as an example, the normalized adsorption isotherms of the four
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Fig. 2. Adsorption isotherms of nitroimidazoles on carbon S. pH 7, T298 K. [S]=1g/L.
(0) MNZ; (A) DMZ; (O) TNZ; (J) RNZ.

nitroimidazoles for activated carbon S. It shows the millimoles
of nitroimidazole adsorbed per gram of carbon (Xeq) versus the
equilibrium concentrations normalized for the solubility of each
nitroimidazole in water at 298 K (Ceq/S). Isotherms show the L form
of the classification by Giles et al. [29,30], suggesting that the aro-
matic rings of nitroimidazole molecules are adsorbed in parallel to
the carbon surface and that there is no major competition between
nitroimidazoles and water molecules for the active adsorption cen-
tres on the carbon.

Langmuir (Eq. (2)) and Freundlich (Eq. (3)) models were applied
to the experimental adsorption isotherm data. They are the most
widely used models for describing this type of process and are
represented mathematically as:

Ceq _ Ceq 1
Xeq  Xm  BXm )

Xeq = KeCl" 3)

The correlation coefficients obtained were >0.99 for all systems
with the Langmuir equation (Table 6) but ranged from 0.842 for
the TNZ-carbon S system to 0.987 for DMZ-carbon M when the
Freundlich equation was applied (Table 7). Although both models
served to explain our results, the Langmuir model fitted better the
experimental data.

The adsorption capacity was very elevated for all carbons and
nitroimidazoles (Table 6), with Xy, values ranging from 1.04 mmol/g
for TNZ-carbon C to 2.04 mmol/g for DMZ-carbon C. In general,
relative affinity values, BXy,, were also higher than those usually
reported in aromatic compound adsorption [31], indicating the
high chemical affinity of nitroimidazoles for carbon. Interestingly,
the constant B value in Langmuir’s equation (related to adsorption
energy) increased in the order DMZ < MNZ < RNZ < TNZ, which may
be related to the solubility of these nitroimidazoles in water, with an
increase in their adsorption energy as solubility decreases (Table 1).
The corresponding values of the Freundlich exponential coefficient,
1/n, were low, ranging from 0.214 to 0.295 (Table 7), which also
indicates strong adsorbent-adsorbate interactions [32].

The adsorption capacity of carbon for the different nitroimida-
zoles was expressed per unit of carbon surface area, X[, to enable
comparisons among them (Table 6). Except in the case of TNZ, the
adsorption capacity of carbonincreased in the order M < S < C, which
may be related to the oxygen content of carbon, which increased
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Table 6

J. Rivera-Utrilla et al. / Journal of Hazardous Materials 170 (2009) 298-305

Parameters obtained by applying Langmuir’s equation to the adsorption isotherms of nitroimidazoles on activated carbon S, M and C.

Nitroimidazole Xm (mmol/g) X, (x10% mmol/m?) B (L/mmol) BXm (L/g)

S M C 5] M C S M C S M C
MNZ 1.92 1.25 1.68 1.56 0.96 1.98 52.11 9.44 23.50 100.00 11.82 39.37
DMZ 1.99 1.32 2.04 1.62 1.01 2.40 43.84 9.38 23.29 87.24 12.39 47.62
TNZ 1.37 1.56 1.04 1.12 1.20 1.23 75.79 94.24 56.45 104.17 147.06 58.82
RNZ 1.97 1.82 1.89 1.61 1.40 2.23 52.85 25.49 24.57 104.11 46.51 46.51
Xm =adsorption capacity; B=Langmuir’s constant; BX,, =adsorbent-adsorbate relative affinity.
Table 7
Parameters obtained by applying Freundlich’s equation to the adsorption isotherms of nitroimidazoles on activated carbon S, M and C.
Nitroimidazole S M C

1/n K (L/g) r 1/n K (L/g) r’ 1/n K (L/g) r

MNZ 0.247 403.27 0.925 0.268 171.67 0.968 0.282 248.42 0.932
DMZ 0.235 408.97 0.901 0.261 191.20 0.987 0.260 345.46 0.893
TNZ 0.295 268.47 0.842 0.214 439.44 0.915 0.280 200.26 0.885
RNZ 0.223 479.40 0.935 0.262 317.03 0.967 0.240 361.80 0.928

1/n=exponential Freundlich’s coefficient; K¢ =Freundlich’s affinity parameter; r? = correlation coefficient.

in the same direction (Table 3). Thus, in the case of carbon C and
S, this oxygen is mainly forming phenolic groups (Table 3), which
are electronic activators of the aromatic rings of carbon graphene
planes; this favours the adsorption of aromatic compounds like
nitroimidazoles, which can be adsorbed by dispersion interactions
of 7 electrons of their aromatic rings with 7 electrons of the car-
bon graphene planes [33]. Furthermore, the presence of oxygen in
the carbon favours the establishment of hydrogen bridge bonds
between nitroimidazoles and the carbon surface. These bonds may
be responsible for the strong adsorbent-adsorbate interactions
detected in these systems and commented above.

Comparison of the adsorption capacity of carbon for each
nitroimidazole (X},) shows that, with the exception of carbon M, X,
decreased in the order DMZ > RNZ > MNZ > TNZ. These results show
some relationship with the size of the nitroimidazole molecules
(Table 1) and hence with their accessibility to the carbon poros-
ity. Thus, TNZ has the largest molecule size and was the least
adsorbed, whereas DMZ has the smallest molecule size and there-
fore highest accessibility to the carbon surface and showed the
highest adsorption. Besides the accessibility of nitroimidazoles to
the carbon surface, the electronic density of their aromatic ring also
increases their adsorption, since it enhances the above-mentioned
m-m adsorbate-adsorbent dispersion interactions. Based on the
chemical composition of these nitroimidazoles and the elec-
tronic activating/deactivating power of the groups they contain,
the electronic density of aromatic rings decreases in the order
DMZ>RNZ~MNZ>TNZ, the same order found for the increase in
adsorption capacity of these nitroimidazoles. These results demon-
strate that the adsorption process is mainly determined by the
adsorbent-adsorbate dispersion interactions described above.

3.3. Influence of medium pH on nitroimidazole adsorption

Fig. 3 shows, as an example, the influence of solution pH on
nitroimidazole adsorption of activated carbon M. The solution pH
did not significantly affect the process of adsorption of nitroimida-
zoles on carbon M between pH 4 and 11, but all four nitroimidazoles
showed a slight decrease at pH 2. According to their pk,; values
(Fig. 1), this is because of the protonation of nitroimidazoles at pH
values close to 2. As a result, repulsive electrostatic interactions are
established between the carbon surface, positively charged at pH
2 (PHsolution < PHpzc) and the nitroimidazoles, positively charged at
pH values close to 2. Similar results were observed for the other
carbon samples.

Results depicted in Fig. 3 verify that electrostatic interactions
do not play a major role in the adsorption of nitroimidazoles on
activated carbon surface between pH 4 and 11, since nitroimi-
dazole molecules are neutral under these conditions and surface
oxygenated groups of the activated carbon progressively ionize
with higher solution pH. Therefore, the increase in negative surface
charge does not produce a reduction in the adsorption of the con-
taminants. These data confirm that non-electrostatic interactions
are largely responsible for the adsorption of these compounds on
activated carbon, as reported in the above section.

3.4. Influence of ionic strength on nitroimidazole adsorption
process

The interactions involved in this process were investigated by
studying the influence of ionic strength on nitroimidazole adsorp-
tion. Radovic et al. [31] reported that the presence of electrolytes
in the solution may modify the strength of adsorbate-adsorbent
interactions due to a screening effect.

Fig.4 shows, as an example, the results of nitroimidazole adsorp-
tion on carbon M in the presence of increasing NaCl concentrations.
The presence of ionic strength in the solution did not change the
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Fig. 3. Influence of pH in nitroimidazole adsorption process on carbon M. T 298 K.
[M]=1g/L.(0) MNZ; (o) DMZ; (O) TNZ; (0) RNZ. [Nitroimidazole], = 600 mg/L.
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Fig. 4. Influence of ionic strength on nitroimidazole adsorption on carbon
M. pH 7, T 298K. [M]=1g/L. (0) MNZ; (A) DMZ; (O) TNZ; (O) RNZ
[Nitroimidazole], = 600 mg/L.

capacity of carbon M to adsorb any of the compounds, and similar
results were obtained for the other activated carbon samples. These
results confirm that the interactions governing these adsorption
processes are not electrostatic.

3.5. Influence of the presence of microorganisms on
nitroimidazole adsorption (bioadsorption)

The presence of microorganisms has a major influence on the
effectiveness of activated carbon in water treatment because they
can be adsorbed on the carbon and form bacteria colonies on its
surface (biological activated carbon) [20,34]. Their presence on
the carbon surface can have beneficial effects, including: (1) pro-
longation of carbon bed life due to the transformation of organic
biodegradable matter into biomass, carbon dioxide and waste prod-
ucts, avoiding carbon saturation [35] and (2) formation by the
adsorbed microorganisms of a biofilm that changes the texture of
the carbon and its surface charge, which can improve the adsorp-
tion of some contaminants [20]. Bacteria range in size from 0.3 to
30 wm [36,37], therefore their adsorption on the carbon has a direct
effect on the largest micropores, although they also exert an indirect
effect by blocking the entrance of smaller pores.

Fig. 5 depicts the adsorption/bioadsorption isotherms of DMZ
and RNZ on carbon S in the presence and absence of microor-
ganisms. Application of Langmuir’s equation to these isotherms
(Table 8) showed that the presence of microorganisms during the
adsorption of these nitroimidazoles increases the adsorption capac-
ity of carbon S by 22% and decreased the adsorbate-adsorbent
relative affinity values (BXy) by around 60%. These results sug-
gest that the presence of bacteria produces a change in the main
interactions responsible for the adsorption and may therefore affect
the adsorption mechanism. Nitroimidazole biodegradation kinet-
ics by the bacteria under study were investigated before obtaining

Table 8
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Fig.5. Adsorptionisotherms of DMZ (a) and RNZ (b) in the presence ((J) and absence
(A) of microorganisms on carbon S. pH 7, T298K. [S]=1g/L.

the bioadsorption isotherms, observing no biodegradation of these
compounds under the experimental conditions used.

Previous papers [34,20] reported that the effect of microorgan-
ism adsorption on the chemical and textural properties of activated
carbon S included: (i) a decrease in the external surface area, due to
pore blocking and (ii) a reduction in the pHpyzc value, increasing the
negative charge density on the activated carbon surface. Moreover,
because the external walls of bacteria are formed by phospholipids
[38], their adsorption on activated carbon increases the hydropho-
bicity of the carbon surface. Thus, results shown in Fig. 5 and Table 8
may be explained by this increase in the hydrophobicity of the acti-
vated carbon surface, which is known to considerably favour the
adsorption process.

Results obtained by applying Langmuir’s equation to the adsorption isotherms of DMZ and RNZ on carbon S in the presence and absence of microorganisms.

Activated carbon DMZ

RNZ

With bacteria Without bacteria

With bacteria Without bacteria

Xm (mmol/g) BXm (L/g) Xm (mmol/g)

BXm (L/g)

Xm (mmol/g) BXm (L/g) Xm (mmol/g) BXm (L/g)

S 244 31.06 1.99

87.24 242 44.25 1.97

104.11
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Fig. 6. Breakthrough curves of TNZ on carbon M as a function of the type of water used. T 298 K. () Ultrapure water; (O) surface; (A) groundwater; (O) wastewater.

[Nitroimidazole], = 100 mg/L.

Table 9

Characteristics of carbon M columns in the adsorption of TNZ as a function of the type of water used.

Water Xo.02* (mmol/g) Vooz2? (mL) (o8 Hwrzd (cm) Du¢® (%)
Ultrapure 0.35 1377 0.636 6.044 41.14
Surface 0.64 2693 0.660 4.341 56.13
Groundwater 0.73 2870 0.591 4.697 57.50
Waste 0.17 700 0.694 7.670 15.77

3 Amount of TNZ adsorbed in the point of breakthrough of the column.
b Volume treated in the point of breakthrough of the column.

¢ Fractional capacity of the mass transference zone.

Height of the mass transference zone.

¢ Degree of utility.

3.6. Adsorption of TNZ nitroimidazole on activated carbon in
dynamic regime: influence of the chemical characteristics of the
water

The adsorption of nitroimidazole in dynamic regime was studied
in surface, groundwater and wastewaters with different chemi-
cal characteristics (Table 5). The wastewater sample had a high
concentration of organic matter, while the surface water had high
concentrations of calcium and magnesium ions, and the groundwa-
ter also showed a high degree of mineralization with high electric
conductivity and hardness.

Fig. 6 depicts the breakthrough curves for TNZ adsorption
on columns of activated carbon M in the waters described in
Table 5. These curves were used [22] to determine the charac-
teristics of the different columns (Table 9). In all types of water,
the amount adsorbed at the breakthrough point of the column
(Xo0.02) was much lower than the amount adsorbed in static regime
(Table 6). This less effective adsorption in dynamic versus static
regime can be attributed to problems of TNZ diffusion to the inte-
rior of carbon pores. The differences in the values of the column
characteristics as a function of the chemical composition of the
different waters were analyzed. Vg, and Xy values and the
degree of utility of the column (Du) were much higher in sur-
face water and especially in groundwater than in ultrapure water
(Table 9), and the height of the mass transference zone was lower
in the former waters, indicating an increase in the effectiveness of
the treatment. Two effects may explain these findings: (i) lower

solubility of nitroimidazoles in surface and groundwater as a con-
sequence of their higher alkalinity and salinity, since non-polar
organic compounds are known to markedly decrease their sol-
ubility in the presence of salts [39,40], explaining the increase
in Voo, Xo02 and Du and (ii) the presence of Ca2* ions may
modify the adsorption of organic molecules on activated carbon,
since this ion can react as a co-adsorbate by creating a bridge
between the structure of activated carbon and adsorbed molecules
[41,42].

Markedly lower V2, Xo02 and Du values and a higher Hyrz
value were obtained for TNZ adsorption in wastewaters, because
adsorption of dissolved organic matter on carbon surface would
reduce the surface area available for the adsorption of TNZ
molecules. The effectiveness of treatment would be reduced by the
competition between dissolved organic matter and TNZ molecules
for active sites on the activated carbon, as previously reported
[43,44]. Similar values for the fractional capacity of the mass trans-
ference zone (@) were observed in all water samples studied
(Table 9).

The results presented in Table 9 and Fig. 6 are very inter-
esting from application point of view. Thus, according to the
results obtained nitroimidazoles could be efficiently removed
from surface and groundwater by adsorption on activated carbon;
however, due to the high concentration of organic carbon dis-
solved in wastewater, activated carbon adsorption would not be
the best technological alternative to remove nitroimidazoles from
wastewater.
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4. Conclusions

The capacity of carbon to adsorb nitroimidazoles is directly
related to the density of delocalized  electrons in the graphene
layers of the carbon and the electronic density of the nitroimidazole
aromatic ring. This indicates that m— dispersion type interactions
between carbon graphene layers and nitroimidazole aromatic rings
are responsible for the adsorption process. Hence, adsorption is
favoured by electron activating groups in both the carbon surface
and the nitroimidazoles.

The pH of the medium and the concentration of the electrolyte
present do not have a major effect on the adsorption of these com-
pounds on activated carbon, indicating that adsorbent-adsorbate
electrostatic interactions do not play an important role in the
adsorption processes studied.

Nitroimidazoles are not degraded by the microorganisms used
in the biological treatment stage of a wastewater treatment plant.
However, the presence of these microorganisms during the adsorp-
tion of these compounds increases their adsorption/bioadsorption
on the activated carbon, although interactions between adsorbate
and carbon surface are weakened. These results are explained by the
increase in hydrophobicity of the carbon surface through adsorp-
tion of some of the bacteria present.

Results obtained in dynamic regime show that the adsorption
capacity of the activated carbon was markedly higher in surface
and groundwater than in ultrapure water and urban wastewaters.
These results may be explained by the low nitroimidazole solubility
in waters with high alkalinity and the reduction in available surface
area that results from the adsorption of dissolved organic matter
present in wastewaters.
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The main objectives of this study were: (1) to investigate the decomposition and mineral-
ization of nitroimidazoles (Metronidazole [MNZ], Dimetridazole [DMZ], and Tinidazole
[TNZ]) in waste and drinking water using gamma irradiation; (2) to study the decomposition
kinetics of these nitroimidazoles; and (3) to evaluate the efficacy of nitroimidazole removal
using radical promoters and scavengers. The results obtained showed that nitroimidazole
concentrations decreased with increasing absorbed dose. No differences in irradiation
kinetic constant were detected for any nitroimidazole studied (0.0014-0.0017 Gy~?). The
decomposition yield was higher under acidic conditions than in neutral and alkaline media.
Results obtained showed that, at appropriate concentrations, H,O, accelerates MNZ
degradation by generating additional HO"; however, when the dosage of H,0, exceeds the
optimal concentration, the efficacy of MNZ degradation is reduced. The presence of t-BuOH
(HO' radical scavenger) and thiourea (HO', H' and e, scavenger) reduced the MNZ irradia-
tion rate, indicating that degradation of this pollutant can take place via two pathways:
oxidation by HO" radicals and reduction by e, and H'. MNZ removal rate was slightly lower
in subterranean and surface waters than in ultrapure water and was markedly lower in
wastewater. Regardless of the water chemical composition, MNZ gamma irradiation can
achieve i) a decrease in the concentration of dissolved organic carbon, and ii) a reduction in
the toxicity of the system with higher gamma absorbed dose.

© 2009 Elsevier Ltd. All rights reserved.

1. Introduction

are eventually released into surface waters. Prolonged expo-
sure to low concentrations of antibiotics leads to the induction

Antibiotics are among the most important pharmaceuticals in
medicine today. Antibiotics used for humans and animals can
be introduced into different environmental compartments as
parent compounds or metabolites, mainly due to excretion,
improper disposal of expired or surplus medications into
sewage systems, and agricultural and aquacultural activities.
Accordingly, various antibiotics and their metabolites have
been found in municipal wastewater treatment plants,
surface waters and groundwaters (Hirsch et al., 1999; Giger
et al, 2003; Kiimmerer, 2003). Many antibiotics are not
completely removed by traditional biological processes and

* Corresponding author. Tel.: 434 958248523; fax: +34 958248526.
E-mail address: jrivera@ugr.es (J. Rivera-Utrilla).

of resistance in bacterial strains. This resistance can be
transferred to humans via environmental exposure, although
this remains a controversial issue.

There have been several recent investigations on the treat-
ment of wastewater containing antibiotics, generally focussing
on biological processes. Alexy et al. studied 18 antibiotics and
found that none were readily biodegradable in the Closed Bottle
Test (OECD 301 D, 1992) (Alexy et al., 2004). Kiimmerer et al.
reported that samples of clinically important antibiotics were
not biodegraded and their genotoxicity was not eliminated by
biological treatments. A combined anaerobic-aerobic treatment

0043-1354/$ - see front matter © 2009 Elsevier Ltd. All rights reserved.

doi:10.1016/j.watres.2009.05.033
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system for high-strength pharmaceutical wastewater proved
effective to reduce chemical oxygen demand (COD) but not to
remove antibiotics (Kiimmerer et al., 2000).

Recently developed advanced oxidation processes (AOPs)
have demonstrated potential as alternative processes for the
treatment of effluents containing toxic organic chemicals
(Dantas et al., 2008; Klavarioti et al., 2009). Ozonation was
effective in reducing the COD and increasing the biodegrad-
ability of wastewater containing various antibiotics. A single
ozonation process for the oxidation of amoxicillin showed
a low degree of mineralization, even with long reaction times
(Andreozzi et al., 2005). Balcioglu and Otker (2003) proposed
that ozonation could be successfully used as a pretreatment to
enhance the biodegradability of antibiotics in wastewater but
could not achieve their complete mineralization. The effi-
ciency of direct photolysis is usually enhanced when organic
micropolutant irradiation is combined with hydrogen
peroxide, a strong oxidant whose photolytic dissociation
yields hydroxyl radicals, thus facilitating the degradation
process. The beneficial role of hydrogen peroxide-promoted
photolysis (also referred to as indirect photolysis) has been
demonstrated in recent studies (Vogna et al., 2004).

Use of gamma radiolysis in the environmental remediation
of drinking and wastewater is a promising treatment tech-
nology; the chemistry behind these technology is under
extensive investigation (Drzewicz et al., 2004; Hsieh et al., 2004;
Wojnarovits and Takacs, 2008). Together with the removal of
target chemical contaminant, one should also concern the
elimination of a series of intermediates of progressively higher
oxygen-to-carbon ratios that are involved in the conversion of
an organic molecule to carbon dioxide.

Among the many kinds of antibiotics available, the target
antibiotics selected for this study were nitroimidazoles, which
are widely used to treat infections caused by anaerobic and
protozoan bacteria, e.g., Trichomonas vaginalis and Giardia
lamblia (Tally et al., 1981; Lau et al., 1992). Besides their use in
human beings, nitroimidazoles are also added to poultry and
fish feed, leading to their accumulation in the animals, in the
water of fish-farms, and, especially, in effluents from meat
industries (Kiimmerer, 2001). Moreover, nitroimidazoles are
among the most widely produced and prescribed antibiotics in
many countries and have been detected at concentrations of
several pg/L in sewage treatment plants.

This study focused on the use of gamma radiation as an AOP
for the complete mineralization of antibiotics. The main objec-
tives were: (1) to investigate the decomposition and minerali-
zation of nitroimidazoles (Metronidazole, Dimetridazole, and
Tinidazole) in waste and drinking water using gamma irradia-
tion; (2) to study the decomposition kinetics of these nitro-
imidazoles; and (3) to evaluate the efficacy of nitroimidazole
removal using radical promoters and scavengers

2. Experimental
2.1. Chemicals and reagents
2.1.1. Reagents

All of the chemical reagents used (tert-butanol (t-BuOH),
phosphoric acid, hydrochloric acid, sodium hydroxide,

hydrogen peroxide, acetonitrile, thiourea) were high-purity
analytical grade reagents supplied by Sigma-Aldrich. The
ultrapure water was obtained from a Milli-Q® system
(Millipore).

2.1.2.  Pharmaceuticals

The nitroimidazoles selected for this study were: i) Metroni-
dazole (MNZ), ii) Dimetridazole (DMZ) and iii) Tinidazole
(TNZ), all supplied by Sigma-Aldrich. The chemical structure
and characteristics of these compounds are displayed in Fig. 1
and Table 1, respectively.

2.2.  Analytical methods

Chromatographic follow-up of nitroimidazole concentrations
used a WATERS ALLIANCE 2690a analytical HPLC with
a WATERS M-996 photodiode detector and automatic injector
with capacity for 120 flasks. The chromatographic column was
Nova-Pak® Cyg Cartridge, particle size 4 pm and 3.9 x 150 mm
1.D. The mobile phase used was a buffer solution of pH 4.3 with
96% 5.0 mM ammonic acetate and 4% acetonitrile in isocratic
mode at a 1 mLmin~"* flow. Five- or six-point linear standard
calibration curves were constructed prior to and periodically
throughout the analyses period to verify the stability of the
system. Duplicate or sometimes triplicate samples were
prepared and analyzed for each sample.

Total organic carbon was measured by using a Shimadzu
V-CSH system with ASI-V autosampler.

Solution toxicity was determined by means of a Dr. Lange
LUMIStox 300 photometer, consisting of a bioluminescence-
measuring unit connected to an incubation unit (Water
quality. ISO 11348-1, 2 & 3, 1998). The measurementis based on
inhibition of the luminosity intensity of marine bacteria Vibrio
fischeri, NRRL-B-11177, after a 15-min exposure with the toxic
sample. Nitroimidazole toxicity is expressed as the percentage
of bacteria inhibition, as a function of irradiation dose.

2.3. Irradiation

Gamma irradiation was performed using a high-level *°Co
source (Cobalt 60 Teletherapy Unit Theratron 780/303) at the
San Cecilio Hospital (Granada, Spain). The initial activity of
the source was around 2.22 x 10 Bq (6.000 Ci), with dose rate
of 310 Gy/h at 20-cm distance from the source. Absorbed doses
were measured by using the alanine-EPR dosimetry system.
For gamma radiolysis, the nitroimidazole-containing aqueous
sample solutions were placed into 5 ml glass screw cap bottles

Table 1 - Characteristics of the nitroimidazoles under
study.

Nitroimidazole Molecular Solubility® pKDWb PKa: PKaz

weight (mol/L)

(g/mol)
MNZ 171.15 0.041 0.02 2.58 14.44
DMZ 141.13 0.062 —0.31 281 -
TNZ 247.27 0.008 0.35 230 -

a Solubility in water, 298 K.
b Octanol-water partition coefficients.
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Fig. 1 - Chemical structure and acidity constants of nitroimidazoles.

with no headspace. All solutions were allowed to reach equi-
librium with atmospheric pressure and room temperature
(22 £ 2 °C) before irradiation and were sealed with screw caps
to prevent the introduction of air.

2.4. Collection and characterization of waters from
treatment plants

Natural (subterranean and surface) water samples were
collected from a drinking water treatment plant, and waste-
water samples from a wastewater treatment plant. Both were
supplied by Aguas y Servicios de la Costa Tropical company
(Motril, Spain). After characterization of the waters, they were
filtered and cold stored until use.

2.5. Calculation of G-value

The G-value is defined as the number of molecules of
a product formed, or the change of a reactant, per 100 eV
absorbed energy; it is calculated using the following equation
(Spinks and Woods, 1990; Woods and Pikaev, 1994):

~ R(6.023 x 10%)

~ D(6.24 x 10%) @

where R is the disappearance in the concentrations of reac-
tant, nitroimidazole (M), D the absorbed dose (Gy), 6.023 x 10%
Avogadro’s number and 6.24 x 10'° the conversion factor from
Gy to 100 eV/L.

2.6. Dose constants

The dose constant, k, is the slope of the natural logarithm (In)
of the organic micropollutant concentration in mM versus

dose (Gy). Dose constants were used to calculate the dose
required for 50% and 90% nitroimidazole degradation (Do s and
Do.o values) by using Egs. (2) and (3):

In2

Dos = - 2
In 10

Dos =~ 3)

Dos and Dgo were used for the analysis of solute removal
(Cooper et al., 1993).

3. Results and discussion

3.1. Radiolytic degradation of nitroimidazoles
Degradation of water pollutants by ionizing radiation is initi-
ated by the primary products of water radiolysis, which are
given in Egs. (4)-(12) (Basfar et al., 2005). The values in brackets
are the radiation-chemical yields of these species (G-values)
per 100 eV of absorbed energy at pH 7. Approximately equal
amounts of reducing and oxidizing species are formed by
water radiolysis. In the presence of dissolved oxygen, the
reducing radicals H" and e,q are converted into HO, and O3,
reactions (5) and (6). HO; and its conjugate base O; exist in
a pH-dependent equilibrium, reaction (7). In the absence of
metal ions, they have very low reactivity to many organic
compounds, such as phenols and aliphatic acids, therefore
their disproportionation to H,O, and O, at pH < 8 is of major
importance. Fundamental properties of HO, and O3 radicals
and their rate of disproportionation were previously reported
(Basfar et al., 2005).
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H,0 = HO'(2.7), &,,(2.6), H'(0.6), H,(0.45), H,0,(0.7), H;0" (2.6)

@
H +0,=HO, k=21x10" M s (5)
€ +0,=0;, k=19x10" M*s™ 6)
HO,=H'+0, k=8x10° M 's'(pk=4238) )
HO, + 0, =H,0, +O0,(pH<7) k=9.7x10" M 's! ®)
HO, + HO, =H,0, +0, k=83x10° M's! ©)
0, +0, =H,0,+0, k<10 M's™ (10)
e +H =H k=23x10° M's™ (11)
H +OH =e; +H,0 k=22x10 M*s™ (12)

The concentration of the targeted organic compounds
decreases exponentially with higher absorbed dose (results
not shown) which can be represented by Eq. (13). The expo-
nential Eq. (13) is analogous to a pseudo first-order and time-
dependent rate reaction. Eq. (14), a modified version of Eq. (13),
was used to calculate the dose constant, k, from a linear least-
squares fit of the experimental data.

C=Coe*P (13)

InC=1InCy—kD (14)

In these equations, C is the aqueous concentration of nitro-
imidazole after irradiation, C, the initial concentration of
nitroimidazole, k the dose constant in reciprocal dose rather
than reciprocal time units and D the absorbed dose.
Nitroimidazole removal efficacy can be quantitatively
described in terms of two parameters, G-value and k, whose
values are shown in Table 2. These values were similar for the
three nitroimidazoles studied, k=0.0014-0.0017 Gy’1 and
G=1.27-1.36. These results indicate that the presence of
different substituent groups in the aromatic rings of these
nitroimidazoles does not significantly modify their removal
rate, which may be due to the similar affinity of these three
compounds for HO" radicals. Thus, Sanchez-Polo et al. (2008)
reported HO' radical rate constants of 4.4x 10°M's™?,
5.6x10°M s and 4.5x 10*°M s~ ! for MNZ, DMZ and
TNZ, respectively. Similar results were found by Song et al.

Table 2 - Radiolytic data of nitroimidazole degradation by

gamma radiation. [nitroimidazole], = 140 M. pH = 6;
298 K.

Nitroimidazole G-value (695 Gy) k (Gy ) Dos (Gy) Dos (Gy)

MNZ 1.27 0.0016 433.2 1439.1
DMZ 1.36 0.0017 407.7 1354.5
TNZ 1.27 0.0014 495.1 1644.7

(2009) analyzing the gamma irradiation of N,N’-diethyl-m-
toluamide (DEET).

The dose constant, k, was used to calculate the dose
required to produce 50% and 90% nitroimidazole degradation
(Dos and Do g values) by means of Egs. (2) and (3). Dos and Do o
values (Table 2) were highly similar for all nitroimidazoles
studied, which confirms the low influence of the chemical
structure of nitroimidazoles on their degradation by gamma
radiation.

The efficiency of gamma radiation in the degradation of
nitroimidazoles was compared between percentage removal
(%) and G-values using Eq. (1). The results obtained are shown
in Fig. 2. The G-values for the radiolytic decomposition of
nitroimidazole were 2.08 and 1.27 for absorbed doses of 107 Gy
and 695 Gy, respectively. Interestingly, the G-value decreased
with increasing accumulated radiation dose but the
percentage removed increased. According to these results, the
efficiency of the gamma irradiation process decreases with
longer gamma exposure time. This trend can be explained by
(i) the competition for solute molecules (nitroimidazole)
between the reactive radicals produced by water radiolysis, (ii)
the competition for reactive radicals between parent
compound (nitroimidazole) and reaction by-products (Basfar
et al.,, 2005) and (iii) radical-radical recombination reactions,
including HO', eq and H', as shown by Egs. (15-20) (Lin et al,,
1995). Because the radical species increase at higher radiation
dose rates, the absolute rates for radical-radical recombina-
tion reactions also increase, reducing the effective radical

concentrations (e.g. HO" radical) for reaction with
nitroimidazole.
HO +e,, =OH k=30x10° (M1s?) (15)
HO +H =H,0 k=7.0x10° (M's?) (16)
HO +HO =H,0, k=55x10° (M s (17)
25 80
‘A 9
20 -
© g N ‘ 4 leo
A m
g
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E - «—=.. 0 3
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. : - 20
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Fig. 2 - G-values (white symbols) and % removal (black
symbols) of MNZ (<), DMZ (1) and TNZ (A) using gamma
irradiation. pH = 6; 298 K; [nitroimidazole], = 140 uM.
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e +H =H,+OH k=25x10° (M's™) (18)
€q+€q=OH +OH +H, k=5x10° (M"s™) (19)
H+H =H, k=78x10° (M's™) (20)
3.2 Influence of operational parameters on the MNZ

gamma irradiation process

Metronidazole was selected for this part of the study because
it is the most widely used compound in this antibiotic family.

3.2.1. Effect of MNZ concentration

Fig. 3 and Table 3 (experiments 1-3) show the results of the
radiolytic decomposition of MNZ at different initial aqueous
concentrations. The radiation doses needed for MNZ degra-
dation were not proportional to the substrate concentration.
Thus, 50% decomposition of 65 pM, 150 uM and 300 uM was
achieved with 481 Gy, 625Gy and 955 Gy, respectively. All
experimental data fitted the pseudo first-order reaction model
(Egs. (13 and (14)) and showed statistically reliable results
(R? values higher than 0.993). It is noteworthy that decompo-
sition rates were faster at lower concentrations. Fig. 3 shows
that the dose constants increased with lower initial MNZ
concentrations, which is consistent with published findings
for the radiolytic decomposition of individual PCB congeners
(Mincher et al., 2002) and TNT (Lee and Lee, 2005). As shown in
Fig. 3, the concentration was initially strongly dependent on
the dose constant. G-values were calculated for different
initial MNZ concentrations at a radiation dose of 695 Gy
(Table 3). The G-values increased with higher initial MNZ
concentrations (Fig. 3), as previously observed with chloro-
form and MTBE by Basfar et al. (2005). This is because the
reactive radicals produced by water radiolysis (reactions
(4)-(12)) at higher aqueous MNZ concentrations had a greater
opportunity to react with MNZ molecules, leading to higher
removal efficiency, as shown by the G-value obtained.

18 2.0
154
=y A 1.6
’x“ Ly
12 .
- B L 1.2
N . 2 4
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T % ' ]
S & Log @
= B
6
&
! L 0.4
34
0 ‘ ‘ ‘ 0.0
0 100 200 300 400
Co (M)

Fig. 3 - MNZ gamma irradiation at different initial
concentrations. Relationship among k value (OJ), G-value
(A) and initial concentration of MNZ.

3.2.2. Effect of solution pH

The degradation of MNZ was studied under similar experi-
mental conditions as in the previous section but in acidic and
alkaline media. Results are shown in Table 3 (experiments
4-6). The degradation efficiency was enhanced in acidic
conditions, obtaining a 1.3-fold higher decomposition yield in
acid versus neutral media, whereas the yield was 1.5-fold
lower in alkaline (pH 11) versus neutral media. With a radia-
tion dose of 695 Gy, a reduction of 86.6% was achieved at pH
2.7,66.2% at pH 5.8 and 44.3% at pH 11.3. A change in H" and
OH™ concentrations in solution modifies the radical compo-
sition generated during gamma irradiation (Egs. (4)—(15)),
explaining these findings. Thus, under acidic conditions and
in accordance with Eq. (11), the relative concentration of H’
was higher. The increased removal percentage of MNZ further
demonstrates the importance of H' in its degradation during
gamma radiation. In alkaline solution, however, H" readily
reacts with OH™ to generate e,q (Eq. (12)), thereby increasing
the concentration of ez, enhancing the probability of
recombination between HO" and e 4 (Eq. (15)) and reducing the
effective radical concentrations (e.g. HO® radical) and the
removal percentage of MNZ at high pH levels.

3.2.3. Effect of the presence of H,0,, t-BuOH or thiourea on
the MNZ degradation rate

When dilute MNZ aqueous solutions are irradiated, the energy
of the ionizing radiation is principally absorbed by water,
resulting in the formation of several primary reactive species,
HO", eaq, H', and molecular products, H, and H,0,. This was
illustrated in reactions (4)-(12). As mentioned above, the values
in brackets are the radiation-chemical yields of these species,
i.e. G-values, at pH 7. These G-values are affected by several
factors, including the nature of solvents, additives, atmosphere,
etc. The reactive species generated from the primary and
secondary reactions of water radiolysis react with MNZ, leading
to its degradation. According to the principles of competitive
reaction kinetics, the predominant reaction depends on the
values of the rate constants and the concentrations of compet-
itive components. The influences of irradiation parameters and
additives on MNZ degradation efficiency are derived from these
competitive behaviours. The effect of added H,0, (HO" radical
promoter), t-BuOH (HO® radical scavenger) and thiourea
(eaq, HO', and H' radical scavenger) on the degradation of MNZ is
reported in this section (Basfar et al., 2005).

Results obtained when H,0, was added are shown in
Table 3, experiments 7-14. An appropriate amount (1-2 mM)
of H,0, accelerated the degradation of MNZ, supplying HO
in the medium (reaction (21)). However, when the H,0, dose
exceeded this optimal concentration, it could compete with
MNZ for both HO" and H' (reactions (22) and (23)) and
therefore reduce the MNZ degradation efficiency.

H,0, +e;; =HO +HO™ k=11x10" (M 's™) (21)
H,0, +HO' =H,0+HO;, k=27x10" (M 's™") (22)

H,0, +H =H,0+HO k=90x10" (M"s™) (23)

Results obtained with the addition of increasing concen-
trations of t-BuOH and thiourea are shown in Table 3,
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Table 3 - Data from the MNZ gamma irradiation experiments: influence of MNZ concentration, pH, and addition of

promoters and radical scavengers.

Exp. [MNZ], (uM) pH [H,O,] (mM) [t-BuOH] (M) [Thiourea] (M) G-value k(Gy™") Dos(Gy) Doo (Gy)
1 65 6.5 0 0 0 0.550 0.00144 481.4 1599.0
2 150 6.5 0 0 0 1.102 0.00111 624.5 2074.4
3 300 6.5 0 0 0 1.664 0.00074 954.8 3171.8
4 140 11.3 0 0 0 0.848 0.00084 824.2 2737.9
5 140 5.8 0 0 0 1.266 0.00160 433.2 1439.1
6 140 2.7 0 0 0 1.672 0.00290 2394 795.3
7 140 2.7 0.01 0 0 1.622 0.00294 235.7 782.9
8 140 2.7 0.1 0 0 1.703 0.00329 210.5 699.4
9 140 2.7 1 0 0 8755 0.00389 178.1 591.8
10 140 2.7 2 0 0 1.759 0.00399 173.6 576.8
11 140 2.7 3 0 0 1.714 0.00359 192.8 640.6
12 140 2.7 5 0 0 1.964 0.00279 248.2 824.4
13 140 2.7 10 0 0 2.051 0.00281 246.7 819.6
14 140 2.7 20 0 0 1.828 0.00245 283.2 940.7
15 150 5.8 0 1 0 0.625 0.00056 1232.3 4093.8
15 150 5.8 0 0.1 0 0.082 0.00006 11216.7 37260.9
17 150 5.8 0 0.01 0 0.228 0.00018 3748.8 12453.2
18 150 5.8 0 0.001 0 0.890 0.00088 786.2 2611.8
19 150 5.8 0 0.0001 0 1.231 0.00142 486.5 1616.0
20 150 5.8 0 0 1 0.005 0.00000 = =

21 150 5.8 0 0 0.1 0.007 0.00000 = =

22 150 5.8 0 0 0.01 0.040 0.00002 28211.1 93715.1
23 150 5.8 0 0 0.001 0.069 0.00004 15794.6 52468.5
24 150 5.8 0 0 0.0001 0.739 0.00056 1232.0 4092.6

experiments 15-24. Both t-BuOH and thiourea react with HO", HO' + CH3C(CH3),0H—H,0 + CH,C(CH;),0H
€aq and H' radicals. t-BuOH reacts more rapidly with HO’ R=6x10° M's?! (24)

radicals than with e;q and H’, whereas thiourea is a very
strong scavenger of all three radicals (Basfar et al., 2005). The
two scavengers showed different radical reaction patterns
(reactions (24)-(29)), which explain the differences found
between t-BuOH and thiourea in the radiolytic decomposition
of MNZ (Table 3 (experiments 15-24)).

The results obtained when t-BuOH was added showed that
HO' radicals play an important role in MNZ degradation, since
an increase in t-BuOH concentration produced a decrease in
MNZ removal rate. The experimental results obtained using
thiourea as radical scavenger indicated that primary active
species, such as e;q, and H’, participate in the decomposition
reaction of MNZ. Thus, the addition of thiourea, a stronger
€aq and H' radical scavenger, to an initial MNZ concentration
of 150 uM showed almost no radiolytic decomposition of this
antibiotic, suggesting that e;q and H' radicals are more closely
associated with the radiolytic decomposition of MNZ than are
other radicals, such as HO'.

H' + CH;C(CHs),0H—H, + CH,OH k=17 x10° M 15
(25)

e;, + CH5C(CH3),0H—H" + CH5C(CH3),0"
k=40x10° M 's! (26)

HO' 4 H,NCSNH, —unknown products k=3.9x10° M *s?
(27)

H' + H,NCSNH, —»unknown products k=6 x10° M 's!
(28)

€,q + HNCSNH, —»unknown products k=29 x 10° M ts?t
(29)

Table 4 - Chemical composition and radical scavenger capacity of ultrapure, natural and secondary treated wastewater.

Water pH [HCO3] (meq/L) TOC (mg/L) o (57Y) e (579 re (579 Tiotal (874
Ultrapure® 5.8 0.0 0.0 1.11 x 10* 1.24 x 10* 3.65 x 10* 5.99 x 10*
Surface® 8.3 6.4 11.9 4.60 x 108 8.99 x 108 2.30 x 107 1.38 x 10°
Subterranean® 7.5 8.8 10.3 2.60 x 108 1.30 x 107 1.30 x 107 2.86 x 108
Wastewater? 7.8 7.2 17.0 4.40 x 10° 2.20 x 108 2.20 x 108 4.84 x 10°

a Ultrapure water obtained from Milli-Q water depuration equipment.

b Surface water obtained from Guadalfeo river (Granada) and supplied by Aguas y Servicios de Motril company (Granada).
¢ Subterranean water supplied by Aguas y Servicios de Motril company (Granada).
d Secondary treated wastewater supplied by Aguas y Servicios de Motril company (Granada).
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Fig. 4 - Effect of water matrix on MNZ degradation by
gamma radiolysis. [MNZ], = 140 uM, T = 298 K.(<), pure
water; ((J), surface; (A), subterranean; (o), wastewater.

3.3. Removal of MNZ by gamma irradiation from
natural waters. Influence of their chemical composition

MNZ irradiation was carried out in four types of waters with
different chemical compositions (ultrapure, surface, subter-
ranean water and wastewater). MNZ was selected for this
study because it is the most frequently detected nitro-
imidazole in waters. Chemical characterization of these
waters is shown in Table 4. The wastewater is characterized
by a high concentration of total organic carbon (TOC), while
the surface water has the highest pH value.

Fig. 4 and Table 5 show the results obtained during MNZ
irradiation in ultrapure, surface, subterranean water and
wastewater. The MNZ degradation rate was slightly lower in
subterranean and surface waters than in ultrapure water and
was markedly lower in wastewater. The low MNZ degradation
in wastewater can largely be attributed to the high concen-
tration of dissolved organic matter, which competes with
MNZ for the radicals generated in the solution. HO', H" and
€aq Scavenging rates were calculated for each type of water
according to Egs. (30-32). Table 4 shows the results of applying
these equations to our systems. It is noteworthy that i) the
scavenging rate of HO" and e,q radicals was always highest in
wastewater, while of the ry- value was highest in the surface
water and (ii) the total scavenging rate value was higher in

Table 5 - Effect of water matrix on MNZ degradation by

gamma radiolysis. [MNZ], = 140 pM, T = 298 K.

Water k (Gy Y Dos (Gy) Do.s (Gy)
Ultrapure 0.0016 433.2 1439.1
Surface 0.0011 630.1 2093.3
Subterranean 0.0011 630.1 2093.3
Wastewater 0.0009 770.2 2558.4
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Irradiation dose (Gy)

Fig. 5 - Relative concentration of total organic carbon
during MNZ gamma irradiation on different water matrix.
T = 298 K; [MNZ], = 140 uM.(<), pure water; ((J), surface;
(4), subterranean; and (o), wastewater.

wastewater and similar between surface and subterranean
waters. These data may explain the results presented in Fig. 4
and Table 5. Similar results were found by Westerhoff et al.
(2007) studing the hydroxyl radical rate constants of fulvic
acid and other disolver organic matter isolates.

To' = Ry [H'] 4 kroc[TOC] + kuco; [HCO; | (30)

where Ry =7 x 109 M5, kroc =2 x 108 Mc s,
kiico; = 8.5 x 10° M s, and [H'], [TOC] and [HCO3] are the
initial concentrations of these species in the system (Hoigné
and Bader, 1983a,b; Basfar et al., 2005). Mc is the molarity of
NOM present, based upon moles of carbon present assuming
12 g C per mole C.

100 —
80 1
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2 401 :
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0 200 400 600 800

Irradiation dose (Gy)

Fig. 6 — Toxicity during MNZ gamma irradiation on
different water matrix. T = 298 K; [MNZ], = 140 uM.(<),
pure water; (OJ), surface; (A), subterranean; and (o),
secondary treated wastewater.
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Ty = k].p [HJr} + kTOC [TOC] + kHCO; [HCO;} (31)

where Ry =7.8x10° M*s1, kroc=1x 10" Mc 's%,
kico; =4.4 x 10* M* s7* and [H"], [TOC] and [HCOj3] are the
initial concentrations of these species in the system (Basfar
et al., 2005). Mc is the molarity of NOM present, based upon
moles of carbon present assuming 12 g C per mole C.

Te,y = Ry [H'] + kroc[TOC] + knco; [HCO; | (32)

where  ky: =23x10° M's!,  kroc=1x10"Mc s,
kuco; =1x 10° M™'s~t and [H'], [TOC] and [HCO;3] are the
initial concentrations of these species in the system (Basfar
et al.,, 2005). Mc is the molarity of NOM present, based upon
moles of carbon present assuming 12 g C per mole C.

The presence of organic matter in waters is a serious
problem because it represents a carbon source for the
numerous pathogen microorganisms present in the medium,
causing their rapid growth and, therefore, the need to add
high doses of residual chlorine. Hence, the effectiveness of
a treatment system is not only determined by its power to
degrade contaminants but also by its capacity to generate
degradation by-products less toxic than the parent compound
and to remove degradation compounds from the medium.
Figs. 5 and 6 depict the concentration of total organic carbon
present in the medium and the toxicity of MNZ degradation
by-products, respectively, as a function of the irradiation dose
for each type of water studied. Results show that:

(i) MNZ gamma degradation by-products cannot be signifi-
cantly mineralised, but dissolved organic matter present
in natural waters, especially wastewater, can be removed
by gamma radiolysis. Thus, gamma irradiation can
reduce the TOC concentration in wastewater by around
70% after 700 Gy of treatment, thereby enhancing the
efficacy of the system. This effect can be mainly attrib-
uted to the high reactivity of dissolved organic matter
with HO" radicals, as discussed above.

(ii) Depending on the irradiation dose, the MNZ degradation
by-products can be more toxic than the original MNZ.
Thus, the toxicity of the system slightly increased with
longer treatment time up to an irradiation dose of
200-300 Gy but decreased at higher doses. Hence, if the
toxicity of the system were the sole criterion, gamma
irradiation treatment would not be the optimal method to
oxidise MNZ in natural and wastewaters.

4, Conclusions

The results obtained showed that nitroimidazole concentra-
tions decreased with increasing absorbed dose. No difference
in irradiation kinetic constant was detected among the
studied nitroimidazoles (0.0014-0.0017 Gy %). G-values of
radiolytic decomposition for these nitroimidazoles were
2.08 and 1.27 for absorbed doses of 107 Gy and 695 Gy,
respectively. Results obtained showed that irradiation efficacy
decreased with longer irradiation time.

MNZ degradation was also studied under different exper-
imental conditions (pH, radical promoters [H,0,] and radical

scavengers [t-BuOH, thiourea]) to determine the mechanism
involved in nitroimidazole gamma irradiation. It was observed
that the decomposition yield was higher under acidic condi-
tions than in neutral and alkaline media. Results obtained
showed that, at appropriate concentrations, H,O, accelerates
MNZ degradation by generating additional HO"; however,
when the dosage of H,0, exceeds the optimal concentration,
the efficacy of MNZ degradation is reduced. The presence of
t-BuOH (HO™ radical scavenger) and thiourea (HO', H and
€aq scavenger) decreases the MNZ irradiation rate, which
indicates that degradation of this pollutant can take place via
two pathways: oxidation by HO" radicals and reduction by H’
and egq.

The influence of the chemical composition of the water on
MNZ irradiation was also studied. The MNZ removal rate was
slightly lower in subterranean and surface waters than in
ultrapure water and was markedly lower in wastewater. This
variation in the removal rate is largely due to the different HO’
scavenging rate constants of each type of water. Regardless of
the water chemical composition, MNZ gamma irradiation can
achieve i) a decrease in the concentration of dissolved organic
carbon, and ii) a reduction in the toxicity of the system with
higher gamma absorbed dose.
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ABSTRACT

The main objective of the present study was to analyze the efficacy of technologies based on ozone and
activated carbon in dynamic regime to remove organic micropollutants from waters, using the antibi-
otic tinidazole (TNZ) as a model compound. Results obtained in static regime show that the presence
of activated carbon (GAC) during tinidazole ozonation: (i) increases its removal rate, (ii) reduces oxi-
dation by-product toxicity, and (iii) reduces the concentration of dissolved organic matter. Study of the
ozone/activated carbon system in dynamic regime showed that ozonation of tinidazole before the adsorp-
tion process considerably improves column performance, increasing the volume of water treated. It was
observed that the efficacy of the treatment considerably increased with a shorter contact time between
TNZ and Os streams before entering the column allowing a much higher volume of TNZ solution to be
treated compared with the use of activated carbon alone, and reducing by 75% the amount of activated
carbon required per unit of treated water volume. TNZ removal by the O3/GAC system is lower in natural
waters and especially in wastewaters, than in ultrapure water. The toxicity results obtained during TNZ
treatment with O3/GAC system showed that toxicity was directly proportional to the concentration of
TNZ in the effluent, verifying that oxidation of the organic matter in the natural waters did not increase
the toxicity of the system.

© 2009 Elsevier B.V. All rights reserved.

1. Introduction

High pharmaceutical consumption has led to the detection of
high concentrations of antibiotics in water intended for human
consumption, deteriorating their quality. The majority of these
contaminants have low biodegradability [1,2] and high toxicity
[2], showing mutagenic and carcinogenic characteristics [3]. Many
antibiotics are not completely removed by traditional wastewa-
ter treatment processes, and finally released into surface water.
Prolonged exposure to low concentrations of antibiotics leads to
the induction of resistance in bacterial strains. This resistance
can be transferred to humans via environmental exposure, but
debate relating to this subject continues. Previous studies have
demonstrated that the use of conventional biological process [4]
is inadequate to effectively remove this type of organic compound,
largely due to their complex molecular structure. As a result, the use
of ozone [5] and advanced oxidation processes (O3/H;0,,UV/H;03)
has been recommended for their effective removal from waters
[6,7].

Among the antibiotics, nitroimidazoles are detected in waters,
at concentrations of 0.1-90.2 pg/L. These compounds are widely

* Corresponding author. Tel.: +34 958248523; fax: +34 958248526.
E-mail address: jrivera@ugr.es (J. Rivera-Utrilla).

0304-3894/$ - see front matter © 2009 Elsevier B.V. All rights reserved.
doi:10.1016/j,jhazmat.2009.09.059

used to treatinfections caused by anaerobic and protozoan bacteria,
e.g. Trichomonas vaginalis and Giardia lamblia. Besides their use as
antibiotics in human beings, nitroimidazoles are also added to poul-
try and fish feed, leading to their accumulation in the animals, in the
water of fish-farms, and, especially, in effluents from meat indus-
tries. Tinidazole (TNZ) was chosen as model contaminant because
it has (i) a low reactivity to ozone (kg3 =330+12M~1s"1), (ii) a
high affinity for HO* radicals, with a radical rate constant (ko)
value of (4.5+0.1) x 1019 M~1 s=1 and (iii) a low adsorption rate on
activated carbon [9]. Moreover, there are few data on the capacity
of different treatment systems to remove nitroimidazoles, which
were only recently detected in waters. Because of their complex
chemical structure, it is suspected that some of these systems may
not be very effective in their removal. It is therefore necessary to
seek new technologically viable and economically feasible alterna-
tives to effectively remove these contaminants from waters.

It was recently observed that the combination of the high oxidiz-
ing capacity of ozone and the high adsorbing capacity of activated
carbon in a single process is a highly attractive alternative to
advanced oxidation systems [8-18]. It has also been demonstrated
that activated carbon acts as initiator/promoter of the transforma-
tion of ozone into HO*® radicals, thereby increasing the treatment
efficacy of this system. Studies have demonstrated that basal plane
electrons, basic functional groups on the activated carbon surface
(chromene, pyrone and pyrrole) and metallic centres in its mineral
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Fig. 1. Chemical structure and acidity constant of TNZ.

matter act as active centres in the transformation of ozone into HO*®
radicals [8,17,18]. Ever since the discovery of the catalytic activity
of activated carbon in the transformation of ozone into HO* rad-
icals [11], numerous studies have been designed to improve the
treatment efficacy of this system (Os/activated carbon) and accel-
erate its full-scale implementation [8-18]. However, the possibility
of applying this process in a continuous regime has not yet been
investigated.

The main objective of the present study was to analyze the effi-
cacy of technologies based on the use of ozone and activated carbon
(03/GAC) in dynamic regime to remove antibiotics (nitroimida-
zoles) from waters, using the nitroimidazole tinidazole (TNZ) as
model contaminant. The results obtained by using dynamic regime
will be compared with those obtained in static regime.

2. Experimental
2.1. Reagents

All chemical reagents used were supplied by Sigma-Aldrich. The
ultrapure water was obtained from Milli-Q® equipment (Millipore).
The chemical structure and characteristics of TNZ are depicted in
Fig. 1 and Table 1, respectively.

The activated carbon used in this study was supplied by Merck
(M) and had a particle size ranging from 0.45 to 1 mm in diam-
eter; results of its chemical and textural characterization are
shown in Table 2. Detailed descriptions of the techniques and
methods used for this characterization were previously reported
[17,18]. The pHp,c was determined using the mass titration method.
NaNO3 (0.01 M) solutions of pH 3, 6, and 11 were prepared
using HNO3 (0.1 M) and NaOH (0.1 M). 100 mL solution of differ-
ent initial pH and increasing amounts of carbon sample (0.1%,
0.5%, 1.1%, 5%, 10%, 15%, 20%) were added to 250 mL Erlenmeyer
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flasks. The equilibrium pH was measured after 24 h of shaking at
25.0+0.1°C.

2.2. Ozonation experimental setup

2.2.1. Batch ozonation experiments

The experimental system for ozonation of TNZ in static regime
basically consisted of an ozone generator, a 2-L reactor with agi-
tation and a UV-Vis Genesys 5 spectrophotometer. Ozone was
generated from oxygen by means of an OZOKAV ozone generator
with maximum capacity of 76 mg/min.

In each experiment, the reactor was filled with 2L of buffer
solution of phosphate 50 mM at the appropriate pH (pH 7). After
adjusting partial ozone pressure and temperature (25 °C), an ozone
stream was passed for 35 min until saturation of the aqueous solu-
tion. Then, 15-30 mL of a concentrated solution of TNZ was injected
to obtain the desired initial concentration in the reactor and, in the
case of the system based on the simultaneous use of ozone and acti-
vated carbon, 0.25-0.5gL~! of granulated activated carbon (GAC)
was added at the same time. Several samples were drawn from the
reactor at regular time intervals to determine (i) TNZ concentra-
tion, (ii) total dissolved organic carbon, (iii) toxicity of oxidation
products and (iv) concentration of dissolved ozone. The ozonation
reaction was stopped by adding sodium nitrite (1g/L) or, in the
toxicity tests, by bubbling a stream of N for 5 min.

2.2.2. Dynamic ozonation experiments

The equipment used to study the O3/GAC process in dynamic
regime is described in Fig. 2. In this system an aqueous stream of
TNZ and a saturated solution of O3 were passed through a 7-cm
height column of granulated activated carbon (2 g GAC), as depicted
in Fig. 2. Samples of the effluent were taken to determine concen-
trations of nitroimidazole and residual dissolved ozone.

2.3. Analytical methods

The dissolved ozone concentration was colorimetrically deter-
mined by the karman-Indigo method [19].

Chromatographic follow-up of TNZ concentrations was per-
formed using WATERS mod. ALLIANCE 2690 HPLC equipment with
WATERS mod. M-996 photodiode detector and automatic injec-
tor with capacity for 120 vials. The chromatographic column was
Nova-Pak® C;g Cartridge, with particle size of 4um and LD. of
3.9mm x 150 mm. The mobile phase used was a buffer solution of
pH 4.3 with 96% 5.0 mM ammonium acetate and 4% acetonitrile in
isocratic mode and a flow of 1 mL/min. The quantification limit was
0.025 wM with a 250-p.L injection loop.

Table 1

Characteristics of TNZ.
Nitroimidazole Molecular weight (g/mol) Surface area (A?) Volume (A3?) Solubility, S (mol/L) log D? (pH 2) pKa,
TNZ 247.27 276 258 0.008 -0.74 230

2 log D =distribution coefficient. Ratio of the sum of the concentrations of all forms of the compound (ionized plus un-ionized) in each of the two phases (octanol/water).

Table 2
Textural and chemical characterization of activated carbon.

Activated carbon  Sy,? (m?/g) Vo (cm?/g)  V5€(cm?[g)  Vi,o! (cm?/g)

PHpc®  Acid groups' (pequiv./g)  Basic groups® (pequiv./g)  Oxygen" (wt%)

M 1301 0.101 0.284 0.729

7.7 114 582 7.4

Surface area determined from N, adsorption isotherm at 77 K.

Volume of pores with diameter >50 nm, determined by mercury porosimetry.
Volume of pores accessible to water determined by pycnometric densities.

¢ pH of point of zero charge.

f Concentration of acid groups determined by assessment with 0.1N NaOH.

& Concentration of basic groups determined by assessment with 0.1N HCI.

h Oxygen percentage determined by elemental analysis.

a
b Volume of pores with diameter 50-6.6 nm, determined by mercury porosimetry.
c
d
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Fig. 2. Outline of the experimental setup for O3/GAC in dynamic regime: (1) initial
solution of water polluted with TNZ ([TNZ], =1.2 x 10-3 M); (2) solution of ultra-
pure water saturated with ozone ([03], = 1.04 x 10~4 M); (3) stream of TNZ solution
(flow=2.5mL/min); (4) stream of aqueous ozone solution (flow=2.5 mL/min); (5)
mixture of ozone and TNZ streams; (6) entry of ozone and TNZ mix into activated
carbon column (flow 5mL/min); (7) assessment of concentrations of total organic
carbon, ozone, TNZ and toxicity.

Total organic carbon was measured using Shimadzu V-CSH
equipment with ASI-V autosampler. The quantification limit was
10 pg/L with a 500-p.L injection loop.

Toxicity was measured by means of a LUMISTOX 300, based
on the normalized biotest (DIN/EN/ISO 11348-2) for inhibition of
Vibrio fischeri bacteria (NRRL B-11177). Toxicity is expressed as
inhibition percentage at 15 min after exposure.

3. Results and discussion
3.1. TNZ oxidation by O3/GAC process under static conditions

Fig. 3 shows the results of TNZ ozonation in the presence and
absence of activated carbon M in static regime. Reaction kinet-
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Fig. 3. Development of the toxicity (O), relative concentrations of TNZ (A) and total
organic carbon (TOC) (O) during ozonation in the presence (black symbols) and
absence (white symbols) of activated carbon M; (0) relative concentrations of TNZ
removed by adsorption on M. pH=7; [TNZ], =30 mg/L; [GAC]=250mg/L; T=25°C;
[TOC], =10 mg/L.

ics studies demonstrated that TNZ has a low reactivity to ozone
(ko; =330+ 12 M~1s-1) but a high affinity for HO* radicals, with
aradical rate constant (kyjo ) value of (4.5 £ 0.1) x 10'9M~1s~1, The
experimental and mathematical procedure used to determine these
constants were described in detail elsewhere [9]. Fig. 3 shows that
the presence of activated carbon considerably increases the TNZ
removal rate. Because virtually no TNZ is adsorbed on the carbon
during the ozonation period, the increased contaminant removal
rate observed in the presence of activated carbon must be due to
the generation of HO® radicals in the system [8,10] The mechanism
and reactions involved in the transformation process of ozone into
HO-* radicals by activated carbon have been reported in previous
publications [8,10,17,18].

The contribution of HO® radicals generated in the O3-GAC inter-
action to the overall TNZ removal was estimated determining the
value of Kpetero [20]. The total TNZ degradation rate of ozonation
in the presence of activated carbon can be defined as the sum of
the adsorption rate (—r,gsorp), Calculated in the absence of ozone,
the homogeneous reaction rate (—ryomo ), calculated in the absence
of activated carbon, and the heterogeneous rate (—retero), COITE-
sponding to the generation of HO® radicals due exclusively to the
presence of activated carbon in the system. Then, the total TNZ
degradation rate can be mathematically expressed as:

(—Ttotal) = (*radsorp) + (=Thomo) + (—Thetero) (1)

Furthermore, the heterogeneous reaction rate can be mathe-
matically represented:

dG
(*rhetero) = <*T;V[> = kheteroCMCO3 (2)
hetero

where Kpetero Fepresents the heterogeneous reaction constant when
GAC catalyzes the reaction and Co, and Cy represent the ozone and
TNZ concentrations, respectively, during the TNZ ozonation pro-
cess. The values of (—Tetero ) aNd Kpetero Can easily be obtained from
Fig. 3 and Eqs. (1) and (2) [20]. Thus, the value obtained for kypeero
was 124M~1s~1; this is very similar to Kkpetero Values reported in
previous articles for other organic pollutants [17,18].

Two highly important aspects of the efficacy of treatments of
organic compound-polluted water are (i) the transformation of
dissolved organic carbon into CO, (contaminant mineralization)
and (ii) the toxicity of oxidation by-products. Fig. 3 also depicts
the results obtained from evaluating the toxicity and the relative
concentration of total dissolved carbon (TOC) as a function of TNZ
ozonation time in the presence and absence of activated carbon.
For TNZ, the ozonation compounds were more toxic than the orig-
inal nitroimidazole, and the toxicity of the system increased with
longer treatment time. Hence, if the toxicity of the system were
the sole criterion, ozone treatment could not be recommended. In
a previous paper [9] several experiments were performed to deter-
mine metronidazole (MNZ) oxidation by-products generated and
to evaluate their toxicity. It was confirmed by the generation of
nitrates, isocianic acid derivates and 3-acetyl-2-oxazolidinone. 3-
Acetyl-2-oxazolidinone and NO3;~ ions showed no toxicity at the
concentrations detected during nitroimidazole ozonation. There-
fore, isocyanic acid derivatives may be mainly responsible for the
toxicity of the system with longer treatment time. The lethal con-
centration (LCsg) of methyl-isocyanate, expressed in weight of
NCO group equivalents, is 18 mg/m3. Because of chemical struc-
ture of metronidazole and tinidazole are quite similar, the oxidation
mechanism involved will be also similar and then, the oxidation
by-products generated should be the same. The results presented
in Fig. 3 also show that the presence of activated carbon during TNZ
ozonation, besides the increase in contaminant oxidation rate, the
presence of activated carbon during ozonation produced a decrease
inthe concentration of TOC and a reduction in system toxicity. Thus,
03/GAC system can (i) reduce the TOC concentration by around 25%
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Fig. 4. Time course of TNZ concentration in the effluent during treatment with the
03/GAC system in continuous mode for different contact times between streams of
03 and TNZ before entering the activated carbon column; flow: 5mL/min; T=25°C;
[TNZ], =100 mg/L; (3) 1205s; (A) 605s; (O) 2's; (¢) without Os.

after 60 min of treatment, thereby enhancing the efficacy of the
system and (ii) the oxidation by-products toxicity is reduced 20%.
These two findings are explained by (i) the adsorbent properties
of this activated carbon, which may remove part of TNZ oxidation
compounds, whose molecules are both more polar and of lower
size than TNZ molecule, and (ii) its capacity to transform dissolved
ozone into HO* radicals, increasing the efficacy of the treatment
system by enhancing transformation of the dissolved organic com-
pounds into CO,.

3.2. TNZ oxidation by 03/GAC process under dynamic conditions.
Influence of water chemical composition

With the aim of analyzing the applicability of the system based
on the simultaneous use of ozone and activated carbon in the
removal of TNZ from water, experiments in continuous regime
were performed as depicted in Fig. 2. Fig. 4 and Table 3 show the
results obtained with the O3/GAC system in continuous mode as a
function of the contact time between the ozone aqueous stream
and the stream of TNZ-contaminated solution before entry into
the activated carbon column (Fig. 2). Thus, it can be observed that
the volume of solution treated to TNZ=2mg/L in the effluent is
increased and the CUR parameter (activated carbon usage rate
(CUR): amount of carbon required per volume unit of treated water
to TNZ =2 mg/L in the effluent) is reduced. Moreover, it is observed
that the efficacy of the treatment considerably increases with a
shorter contact time between TNZ and O3 streams before enter-

Table 3

ing the activated carbon column, allowing a much higher volume
of TNZ solution to be treated compared with the use of activated
carbon alone, and reducing by 75% the amount of activated carbon
required per unit of treated water volume (Table 3). It is also inter-
esting to note that the amount of carbon required per volume unit
of treated water to TNZ =2 mg/L in the effluent is reduced when the
contact time between ozone and TNZ streams is decreased. Thus,
results in Table 3 show that when contact time was 120's, 2900 mL
of the solution was treated, i.e., TNZ concentration in the effluent
was 2 mg/L. However, when the contact time between streams was
shortened to 2 s, the volume of treated solution increased by 205%
with respect to the system based on activated carbon alone. These
results are explained by the concentrations of dissolved ozone
determined at the carbon column inlet. Thus, the results presented
in Table 3 show that a decrease in contact time between the ozone
and TNZ streams produces a significant increase in the concen-
tration of O3 entering the carbon column. Thus, the ozone inlet
concentration is almost 20 times higher when the contact time
between streams was shortened from 120s to 2s. A higher con-
centration of O3 accessing the carbon column generates a larger
number of HO* radicals from contact between the O3 and the basic
surface groups of the activated carbon [10], thereby increasing TNZ
degradation. The reaction of O3 with the activated carbon is evi-
denced by the increased surface acidity of the activated carbon
with higher O3 concentrations [21], which reduces the pHp,c of
the carbon (Table 3). Thus, it can be observed that pHp,c parameter
decreases as ozone concentration inlet increases.

The applicability of the O3/GAC system was tested by studying
TNZ ozonation in dynamic regime in urban wastewaters, surface
and subterranean waters. Fig. 5 and Table 4 depict the results
obtained showing the effect of water matrix in TNZ removal. Chem-
ical characterization of these waters is shown in Table 5; it indicates
that wastewater is characterized by a high concentration of total
organic carbon (TOC) and surface water presents the highest pH
value.

Results in Fig. 5 and Table 4 show that the efficiency of TNZ
removal by the O3/GAC system was lower in natural waters, espe-
cially in wastewaters, than in ultrapure water. Datain Tables 4 and 5
show an increase in the TNZ solution volume treated when the
total organic carbon dissolved in water is decreased. Thus, it can
be observed that the volume of solution treated to TNZ=2 mg/L in
the effluent is reduced from 4000 mL (ultrapure water) to 2690 mL,
2880 mL and 1450 mL for surface, subterranean and wastewater,
respectively. This trend can be mainly due to (i) ozone consumption
by organic carbon dissolved decreasing the ozone concentration
available for HO* generation in O3-GAC interaction and (ii) adsorp-
tion of organic carbon dissolved on GAC surface. These behaviours
are enhanced in the case of wastewater because of its high con-
centration of TOC. Thus, measurements of the concentration of O3
at the inlet of the column show that it was 100% consumed before
entering the activated carbon column, with no possibility of HO*
radical generation from the interaction of O3 with activated car-

Values obtained from the O3/GAC system in continuous mode as a function of the contact time between the aqueous ozone stream and the stream of TNZ-contaminated

solution before entering the activated carbon column.

Contact time (s) V2 (mL) CURP (g/L) [03]¢ x 10° (mol/L) [03]9 x 10 (mol/L) PHpzc®
Without O3 1310 1.22 0 0 7.71
120 2900 0.79 1.25 1.03 412
60 3550 0.56 6.46 0.97 3.96
2 4000 0.50 20.83 0.83 3.61

Volume of solution treated to TNZ=2 mg/L in the effluent.

CUR (activated carbon usage rate): amount of carbon required per volume unit of treated water to TNZ=2 mg/L in the effluent.

03 consumption during contact between O3 and TNZ streams before entering the GAC column.

a
b
¢ Concentration of O; at the inlet of the activated carbon column.
d
e

pH of point of zero charge of the activated carbon after treatment.
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Table 4

Values obtained for TNZ=2 mg/L in the effluent during the treatment of ultrapure water, wastewater and natural waters using the GAC and O3/GAC systems in continuous

mode with a 2-s contact between O3,) and TNZ streams.

Water System V2 (mL) TNZremoved” (Mg/g) TOCremoved® (Mg/g) CUR? (g/L) [03]¢ x 10° (mol/L)
N GAC 1310 65.5 0.0 122 -
P 03/GAC 4000 200.0 0.0 0.50 20.83
surf. GAC 1100 55.0 13 1.82 -
urace 03/GAC 2690 1345 3.1 0.74 2.74
Subter GAC 1080 540 06 1.85 =
I 03/GAC 2880 144.0 1.7 0.69 2.60
w GAC 720 36.0 320 278 =
SISty 03/GAC 1450 725 645 1.38 0.00

2 Volume of solution treated.
b Amount of TNZ removed per gram of GAC.

¢ Amount of TOC, from the organic matter dissolved in waters, adsorbed per gram of GAC.

d Activated carbon usage rate.

¢ Concentration of O3 at the inlet of the activated carbon column.

bon. Moreover, the above-mentioned low reactivity of TNZ to ozone
means that it cannot be responsible for the rapid consumption of
dissolved ozone, which must therefore attributed to its reaction
with the organic matter dissolved in the wastewater [22-26].

The hypothesis previously stated was tested by determining
the amount of water-derived organic matter adsorbed (TOC,emoved)
simultaneously with TNZ on the activated carbon in both systems
(GAC and 0O3/GAC systems) to a TNZ concentration of 2 mg/L in
the effluent. Fig. 6 shows, as an example, the results obtained for
wastewater. Thus, it was found that 32.0 mg TOC/g of carbon was
adsorbed from the wastewater in the GAC system and 64.5 mg
TOC/g of carbon in the O3/GAC system (Table 4). Adsorption of this
organic matter on the carbon surface reduces its capacity to adsorb
TNZ, as demonstrated by the GAC results, which showed a 2-fold
higher amount of TNZ adsorbed from ultrapure water than from
wastewater (Table 4). A similar trend has been observed for super-
ficial and subterranean waters (Table 4). However, the amount of
TOC removed from the organic matter dissolved in these wasters is
very low (2-3 mg/g GAC).

TNZ removed from the natural waters differed between the GAC
and 03/GAC systems, which operated under identical experimen-
tal conditions except for the absence and presence, respectively,
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Fig. 5. Time course of concentrations of TNZ during treatment of waters using the
03/GAC system in continuous mode with a 2-s contact between Os(,) and TNZ
streams. Flow: 5 mL/min; T=25°C; [TNZ], = 100 mg/L; (®) ultrapure water; (¢) sur-
face; () subterranean; (A) wastewaters; ([]) wastewaters without Os.
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Fig. 6. Time course of TOC during TNZ water treatment using the O3/GAC sys-
tem in continuous mode with a 2-s contact between O3(,¢) and TNZ streams. Flow:
5mL/min; T=25°C; [TNZ], =100 mg/L; (A) wastewaters; () wastewaters without
0O3; (O) ultrapure water.

of pre-treatment with ozone (Fig. 5 and Table 4). Thus, e.g. for
superficial and subterranean waters, the ozonation pre-treatment
increases 2.5- to 3-fold the amount of TNZ removed. The gener-
ation of HO* radicals from the interaction O3-GAC could explain,
as it was discussed previously, this behaviour. Thus, a higher con-
centration of O3 accessing the carbon column generates a larger
number of HO*® radicals from contact between the O3 and the basic
surface groups of the activated carbon [10], thereby increasing TNZ
removal.

In the case of wastewater, ozonation of the TNZ stream before
adsorption (03/GAC) doubled the treated volume of TNZ solution,
reducing the amount of carbon required by 50% versus the GAC sys-
tem, despite the 2-fold higher amount of TOC;¢moveq in the O3/GAC
system (Table 4). Because of the low reactivity of TNZ to ozone,

Table 5
Chemical characteristics of the waters studied.

Water pH [HCO5~ | (mequiv./L) Total organic carbon (mg/L)
Ultrapure 6.80 0.0 0.0
Surface 8.30 6.4 23
Subterranean 7.45 8.8 1.2
Wastewater 7.77 7.2 88.9
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Fig. 7. Toxicity measurements during the treatment of TNZ-contaminated wastew-
aters using the O3 /GAC system in continuous mode, with a 2-s contact between O3(,c)
and TNZ streams. Flow: 5mL/min; T=25°C; [TNZ], =100 mg/L; (O) TNZ-03/GAC;
(A) TNZ-GAC (without 03); () O3/GAC (without TNZ).

this finding may be explained by the generation of HO® radicals
from the reaction of ozone with dissolved organic matter [24-26].
The direct reaction between ozone and dissolved organic matter is
mainly attributed to the interaction between ozone and aromatic
rings present in the molecules of this matter. Therefore, ozone may
be consumed in the oxidation of dissolved organic matter or in the
generation of the O3°~ radicals. The decomposition of this radi-
cal in successive reactions generates HO® radicals in the medium
[24-26]. The action of ozone on the organic matter in wastewater
produces degradation compounds that are smaller than the origi-
nal species and can be more extensively adsorbed on the activated
carbon column (see Table 4).

Finally, the toxicity of the treated effluent is crucial for the appli-
cation of a given system; and the toxicity results obtained using the
03/GAC for wastewater treatment are depicted in Fig. 7. The toxic-
ity observed was directly proportional to the concentration of TNZ
in the effluent, verifying that oxidation of the organic matter in the
wastewater did not increase the toxicity of the system.

4. Conclusions

Results obtained in static regime show that the presence of acti-
vated carbon during tinidazole ozonation: (i) increases the removal
rate, (ii) reduces oxidation by-product toxicity, and (iii) reduces the
concentration of total organic carbon.

Study of the ozone/activated carbon system in dynamic regime
to remove tinidazole showed that the presence of ozone consider-
ably improves column performance, increasing the volume of water
treated. It has been observed that the efficacy of the treatment
increases with a shorter contact time between TNZ and O streams,
allowing a much higher volume of TNZ solution to be treated com-
pared with the use of activated carbon alone, and reducing by 75%
the amount of activated carbon required per unit of treated water
volume. It is also interesting to note that amount of carbon required
per volume unit of treated water to TNZ=2 mg/L in the effluent is
reduced when the contact time between ozone and TNZ streams is
decreased.

The effectiveness of the O3/activated carbon system to remove
tinidazole is lower in natural and wastewaters than in ultrapure
water. The results obtained show an increase in the TNZ solution
volume treated when the total organic carbon dissolved present in
the water matrix is decreased. This trend can be due to (i) ozone

consumption by organic matter dissolved decreasing the ozone
concentration available for HO® generation in O3-GAC interaction
and (ii) adsorption of this organic matter on GAC surface. This
behaviour is enhanced in the case of wastewater because of its high
concentration of TOC.

The amount of TNZ removed from the natural water differed
between the GAC and O3/GAC systems, which operated under iden-
tical experimental conditions except for the absence and presence,
respectively, of ozone. Thus, e.g. for superficial and subterranean
waters, the ozonation pre-treatment increases 2.5- to 3-fold the
amount of TNZ removed. Ozonation of the TNZ stream before
adsorption (03/GAC) doubled the treated volume of TNZ solution,
reducing the amount of carbon required by 50% versus the GAC sys-
tem, despite the 2-fold higher amount of TOC,emgyeq in the O3/GAC
system.

The toxicity results obtained during TNZ treatment with O3 /GAC
system under dynamic conditions showed that toxicity was directly
proportional to the concentration of TNZ in the effluent, verify-
ing that oxidation of the dissolved organic matter present in the
wastewater did not increase the toxicity of the system.
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