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RESUMEN

El trabajo presentado en esta Memoria pretende, desde un punto de vista analitico, evaluar
los procesos de fotodegradacién solar de tres contaminantes, flumequina, trimetoprim y
acido nalidixico, y su tratamiento mediante procesos avanzados de oxidacién (fotocatalisis
mediante TiO, y foto-Fenton) en distintos tipos de agua. Asimismo, este trabajo propone un
procedimiento para evaluar la potencialidad de la combinacion de los procesos de
fotocatalisis solar, en particular foto-Fenton, a sistemas de tratamiento bioldégico aerobio
para la depuracion de un agua industrial real. Los tres farmacos seleccionados se emplean

tanto en medicina humana como animal.

Los estudios de fotdlisis directa de flumequina y trimetoprim, en diferentes tipos de agua
(agua desmineralizada y agua de mar sintética), se realizaron en un simulador solar. Se ha
demostrado que ambos farmacos pueden sufrir procesos de transformacion si son
sometidos a radiacion solar. La composicion del agua afecta a la cinética de degradacion de
estos dos compuestos. Los productos de transformacion fotolitica generados fueron
identificados a través del empleo de técnicas de cromatografia liquida acoplada a

espectrometria de masas con analizador de tiempo de vuelo (LC-TOF-MS, en su acrénimo
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inglés). En el caso de flumequina se identificaron 14 fotoproductos generados en agua
desmineralizada. En el caso del trimetoprim, se han generado 28 productos de

transformacion (PT) en agua desmineralizada y 10 fotoproductos en agua de mar simulada.

A continuacion, se ha estudiado el empleo de los procesos avanzados de oxidacion (PAO),
en especial los procesos de fotocatalisis con TiO, y foto-Fenton solares para la degradacion
de los farmacos seleccionados, también en distintas matrices de agua. Todos ellos se
degradaron completamente mediante ambos procesos, generando multitud de PT. Los
estudios cinéticos y analiticos demostraron que la composicion del agua juega un papel
fundamental en la velocidad de degradacion de estos compuestos y en los PT. En particular,
en la degradacion fotocatalitica con TiO,, de trimetoprim se han identificado, mediante LC-
TOF-MS, 27 PT entre ambas matrices objeto de estudio. Los estudios de degradacion de la
flumequina mostraron que 15 PT fueron generados mediante fotocatalisis solar. A su vez, la
degradacioén fotocatalitica solar del acido nalidixico presentd 14 PT durante la fotocatalisis
con TiO, y 19 PT durante el foto-Fenton. En general, el proceso foto-Fenton fue siempre

mas efectivo.

La etapa final de este trabajo consisti6 en estudiar la viabilidad de emplear procesos
combinados fotocatalisis solar/tratamiento biolégico para el tratamiento de un agua industrial
proveniente de una industria farmacéutica, conteniendo acido nalidixico (compuesto no
biodegradable). Se han realizado estudios de evolucion de la biodegradabilidad y toxicidad
del agua industrial durante el tratamiento mediante foto-Fenton. En atencion a estos
resultados, dos combinaciones distintas de estas tecnologias fueron estudiadas. En un
primer caso, se empled un pre-tratamiento con foto-Fenton seguido de un proceso de
degradacién biolégica (reactor biolégico aerobio de lecho fijo). La eficacia global de esta
combinacion fue del 95% de eliminacion del carbono organico disuelto inicial, el 33%
mediante foto-Fenton y el 62% en el tratamiento biolégico. En el otro caso, se ha empleado
inicialmente un proceso de degradacién bioldgica y, a continuacion, foto-Fenton. La eficacia
global de la combinacion entre el biotratamiento y tratamiento fotocatalitico solar fue del 98%
de eliminacién del carbono organico disuelto inicial. EI 96% fue logrado por el tratamiento
biolégico y el 2% por el proceso foto-Fenton. En ambos casos se elimind completamente el
acido nalidixico y se concluydé que la combinacion biolégico/foto-Fenton era
economicamente mas factible. Los analisis mediante LC-TOF-MS del agua industrial
permitieron identificar los contaminantes iniciales, en general derivados de la produccion del
acido nalidixico. Durante la primera combinacidn de procesos estudiada, que consistia en el
empleo de la fotocatalisis solar seguida por un biotratamiento, se ha observado que algunos
PT generados fotocataliticamente eran persistentes y no podian ser degradados por el

biotratamiento subsiguiente. En cambio, en la combinacion de biotratamiento seguido por un
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proceso de foto-Fenton, todos los compuestos remanentes eran totalmente eliminados,

confirmando que esta combinacién era la mas apropiada.
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OBJETIVOS

Existen numerosas evidencias de la creciente presencia de contaminantes organicos en
aguas superficiales que enfatizan un progresivo proceso de polucion. Los farmacos y en
especial los antibiéticos son ejemplos de sustancias organicas que se utilizan en grandes
cantidades desde hace décadas pero solo ahora se le ha dado la debida atencién a la
presencia y persistencia de esta clase de compuestos en el medio ambiente. Estudios
recientes de identificacion y cuantificacion de farmacos en aguas naturales indican que
éstos suelen encontrarse a niveles de concentracion muy variables, oscilando desde los ng
L™ hasta niveles de pg L™. La presencia de esos contaminantes en agua a medio y largo
plazo puede tener consecuencias dramaticas y contribuir asi de forma clara a la alteracion y
emprobecimento de la biodiversidad y calidad del ecosistema en que hayan sido
introducidos. No obstante, el conocimiento de los efectos téxicos de estos contaminantes y
de sus productos de transformacién (PT), junto con el conocimiento de su persistencia son
también elementos necesarios para una correcta valoracion del riesgo e impacto ambiental

provocados por ellos. Por tanto, se hace necesario tanto conocer el comportamiento de
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Objetivos

estos contaminantes en agua como proponer técnicas de tratamiento que puedan

eliminarlos.

En el ambito de los Procesos Avanzados de Oxidacion (PAO) y su aplicabilidad al
tratamiento de aguas, la eficacia de la fotocatalisis ha sido probada para una gran cantidad
de sustancias organicas: fenoles, compuestos halogenados, pesticidas, colorantes,
antibidticos, etc. Asimismo trabajos realizados recientemente ponen de manifesto que el
empleo de los PAO, en concreto fotocatalisis heterogénea con TiO, y fotocatalisis
homogénea mediante foto-Fenton, llevados a cabo con el uso de radiacién solar puede
reducir notablemente los costes de tratamiento si se compara con otros PAO que tienen un
elevado consumo energético. También, como indican muchas publicaciones actuales, la
aplicabilidad de los PAO como pre-tratamiento asociado a un posterior tratamiento biolégico,
favorece la generacion de productos de transformacién mas biodegradables, susceptibles de
eliminacion durante la etapa de biodegradacién, que siempre sera economica y

medioambientalmente mas beneficiosa.

En este contexto, los objetivos principales de esta Tesis Doctoral han sido:

e Evaluar procesos de fotodegradacion solar de farmacos en agua, a fin de ampliar el
conocimiento sobre el comportamiento e impacto de los contaminantes en el medio
ambiente.

e Evaluar la aplicaciéon de procesos de fotocatalisis solar en el tratamiento de
diferentes farmacos disueltos en aguas de diferentes calidades.

e Evaluar la viabilidad de combinar procesos de fotocatalisis solar y tratamiento
biolégico en la depuracion de un efluente real procedente de una industria
farmacéutica.

e Valorar la aplicabilidad y eficiencia de los procesos estudiados a través de la

identificacion de productos de transformacion generados, asi como su eliminacion.

Se ha pretendido alcanzar estos objetivos mediante la ejecucion de los siguientes objetivos

parciales:

e Evaluar la fotodegradacién de farmacos en distintas disoluciones acuosas utilizando

un simulador de la radiacion solar, evaluando los PT generados.

e Descontaminar diferentes matrices de aguas mediante dos procesos de fotocatalisis
solar, fotocatalisis heterogénea con TiO, y fotocatalisis homogénea con Fe/H,0,

(foto-Fenton), compararando cual es el mas adecuado.
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Objetivos

Valorar la aplicabilidad de los tratamientos fotocataliticos solares en plantas piloto, en
condiciones experimentales semejantes a las que se utilizan en plantas industriales.
Conocer la cinética de degradacion tanto del compuesto original como de sus PT, asi
como del grado de mineralizacién alcanzado.

Valorar la toxicidad de las aguas durante los procesos estudiados, mediante la
aplicacion de bioensayos de toxicidad aguda.

Evaluar la biodegradabilidad del efluente a lo largo del proceso de oxidacion
fotocatalitica. Esto ha permitido determinar el momento idéneo en el que el aumento
de la biodegradabilidad favorezca el empleo de un tratamiento bioldgico posterior con
el fin de alcanzar un grado de depuracién adecuado.

Evaluar la combinacién del proceso fotocatalitico y de un reactor biolégico aerobio de
lecho fijo colonizado por fangos activos para el tratamiento de un efluente real de la
industria farmacéutica, estableciendo la secuencia de operacién éptima.

Identificar los PT generados durante los procesos de degradacion y establecer sus
posibles rutas de generacion y transformacion. Para ello se han empleado técnicas
de extraccion en fase solida seguidas de analisis mediante cromatografia liquida
acoplada a espectrometria de masas con analizador de tiempo de vuelo (LC-TOF-

MS, en su acrénimo inglés).

Finalmente, cabe destacar que el trabajo de investigacion que se recoge en esta Memoria

ha sido desarrollado en colaboracion entre el grupo de investigacion de Destoxificacion y

Desinfecciéon de Aguas de la Plataforma Solar de Almeria y el grupo de investigacion de

Residuos de Plaguicidas en el Departamento de Quimica Analitica de la Universidad de

Almeria.
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Capitulo 1

INTRODUCCION

1.1 Consideraciones medioambientales

A lo largo de la historia, el progreso humano ha dependido del acceso a un agua limpia y de
la capacidad de las sociedades para aprovechar el potencial del agua como recurso
productivo. Dos de las bases para el desarrollo humano son el agua para la vida en el hogar
y el agua destinada a la produccion de los medios de sustento. El acceso al agua para la
vida son una necesidad y un derecho humano fundamental. Sin embargo, mas de 1000
millones de personas se ven privadas del derecho a una agua limpia y 2600 millones no
tienen acceso a un saneamiento adecuado. Cada afio mueren cerca de 1.8 millones de
ninos como consecuencia directa de la diarrea y otras enfermedades causadas por el agua
contaminada y por un saneamiento insuficiente. Las causas de la crisis del agua radican en
la pobreza, la desigualdad y las relaciones dispares de poder, asi como en las politicas
erréneas de gestion del agua que agravan la escasez de los recursos hidricos (PNUD,
2006).




Introduccién

Inicialmente, conviene realizar una precisién terminoldgica importante que reafirma la
consonancia entre los terminos “recurso hidrico” y “agua” a lo largo de toda esta Memoria.
Se comprende como “recurso hidrico” toda el “agua” que, como patrimonio natural, satisface
una amplia gama de propdsitos. El ciclo del agua esta estrechamente relacionado con la
distribucion del agua y por lo tanto con la disponibilidad de la misma en las diferentes
regiones del planeta. La gran disparidad en la distribucion de los recursos hidricos esta
determinada por condiciones geograficas y climaticas singulares en cada regién del mundo,

lo que favorece o restringe el desarrollo de la vida en su entorno.

Otro aspecto relevante se refiere a la disponibilidad de los recursos hidricos. Como se sabe,
los océanos y mares son las mayores reservas de agua de nuestro planeta, la cual presenta
como principal caracteristica un alto contenido de sales disueltas imposibilitando el uso
domeéstico, industrial o agricola de la misma. La figura 1.1 ilustra las proporciones de agua
salada y de agua dulce que componen los recursos hidricos mundiales. Del volumen total
global de agua, las aguas saladas constituyen el 97.5% y so6lo el 2.5% restante comprende
la reserva de agua dulce. De este ultimo porcentaje, el 0.3% del agua dulce se encuentra en
los lagos vy rios; el 30.8% esta almacenada en forma de agua subterranea y el 68.9% esta
congelada en los glaciares o0 masas de hielo permanentes. De este modo, sélo una infima
parte del agua dulce disponible en el planeta, constituida por rios, lagos y aguas
subterraneas, se convierte en la unica fuente factible de agua para uso inmediato y pone de
manifesto la necesidad una gestion efectiva de este recurso hidrico finito y vulnerable,

esencial para el sustento de la vida, el desarrollo y el medio ambiente.

En muchos casos, cuando la relacion entre la poblacion y la disponibilidad de agua excede
determinados indices, se establecen niveles de estrés hidrico o escasez de agua. El
concepto de estrés hidrico esta basado en las necesidades minimas de agua per capita que
permite mantener la calidad de vida en regiones moderadamente desarrolladas y situadas en
zonas aridas. La definicion considera 100 Litros/dia/persona como un dato orientativo del
consumo de agua minimo diario para que una regidbn no padezca estrés hidrico.
Indudablemente, el nivel a partir del cual se manifiesta el estrés hidrico varia
geograficamente en funcién del clima, el grado de desarrrollo econémico y otros factores,
pudiendo ser atenuado por programas de conservacion y utilizacion de los recursos hidricos

mediante tecnologias mas eficientes (Beekman, 1997).
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68.9% Glaciares y Nieves.
perpetuas

Figura 1.1 Estimaciones de la proporcion de agua salada y agua dulce que componen los
recursos hidricos mundiales (adaptada de Shiklomanov y UNESCO, 1999.)

Actualmente la relacién entre el consumo y la explotacion del agua, entendida ésta como las
acciones encaminadas a usufructuar los recursos hidricos, refleja un gran desnivel. El uso
del agua dulce en cada continente se basa en varios factores socioecondmicos de
desarrollo, incluyendo caracteristicas fisiograficas, climaticas y demogréficas. El analisis
indica que la explotacion anual del agua dulce en todo el mundo ha crecido de 3790 km? en
1995, a 4430 km® en 2000. Cémo se observa en la figura 1.2, en el futuro se espera que la
explotacion global anual del agua ascienda cerca de 10-12% cada 10 afios, alcanzando

aproximadamente 5240 km? antes de 2025.
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Figura 1.2 Estimaciones mundiales entre la explotacion y el consumo de agua correspondente a
cada continente (adaptada de http://maps.grida.no/go/graphic/water-withdrawal-and-

consumption-the-big-gap).

La creciente demanda de agua asociada a la reduccion de los caudales en los rios, la
sobreexplotacion de acuiferos a tasas superiores a la reposicion natural y los problemas de
contaminacion y degradacion de la calidad de las aguas son desafios que requieren
urgentemente estrategias que permitan resolver las numerosas tareas pendientes en cuanto

a la correcta utilizacion de los recursos hidricos.

Actualmente, en muchas regiones del mundo donde abundan fuentes naturales de agua,
muchos rios, lagos y acuiferos estan cada vez mas contaminados. Se estima que el principal
origen de la contaminacion del agua son los residuos humanos, con mas de 2 millones de
toneladas al dia de vertidos a los rios, seguidos por los residuos industriales y los productos

quimicos, y finalmente los plaguicidas (UNESCO, 2003).

En Espana, de acuerdo con el Libro Blanco del Agua, la influencia negativa de determinadas
acciones antropicas ha provocado que el estado natural de las aguas se haya deteriorado
gravemente, inhabilitdndolas en muchos casos para el uso doméstico y agricola. Aunque la
mayoria de los rios de la mitad norte peninsular presenten un estado Optimo de
conservacion, el grado de contaminacién de las aguas aumenta a medida que van

transcurriendo por nucleos urbanos e industriales, llegando, en algunos casos, a un estado
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muy degradado en sus trechos medios vy finales. En la mitad sur, si bien los problemas son
similares a los de la mitad norte, la calidad del agua se empeora como consecuencia de los
menores caudales presentes, lo que origina una menor dilucion de los vertidos
contaminantes. Actualmente, la calidad general de las aguas superficiales espafiolas no es
del todo satisfactoria a la luz de la legislacion vigente y de las aspiraciones existentes en el

seno de la sociedad (Libro Blanco del Agua en Espafia, 2000).

La calidad que ha de asegurarse depende de una serie de normas de obligado
cumplimiento. Existe un gran numero de Directivas comunitarias, traspuestas al
ordenamiento juridico espanol, que imponen unos requisitos exigentes y claros a la calidad

que las aguas deben poseer en funcién de su uso (Libro Blanco del Agua en Espana, 2000).

En este contexto, la directiva marco del agua (WFD en su sigla en inglés; 2000/60/EC)
establece un marco legal para la proteccion de las aguas subterraneas, superficiales,
costeras y de estuario. Esta legislacion tiene varios objetivos bien definidos: (i) proteger y
aumentar la disponibilidad del agua preveniendo el deterioro adicional de la misma; (ii)
promover el uso sostenible del agua; (iii) aumentar la proteccién y mejora del ambiente
acuatico, con medidas especificas para la gradual disminucién de las descargas; (iv)
garantizar la progresiva reduccion de la contaminacion del agua subterranea; y (v) contribuir
a la atenuacion de los efectos de inundaciones y sequias. Se espera que hasta el 2015
estas medidas se concreticen con éxito, conllevando asi al mantenimiento y/o aumento de la
calidad de los recursos hidricos en todos los paises miembros de la Uniéon Europea (UE)
(Borja, 2005).

El gran avance impulsado por la WFD esta, entre otros factores, en la necesidad de poner en
marcha estrategias para combatir la contaminacion de las aguas, como evidencia claramente
el articulo 16 de la misma. Como complemento a la WFD, la Directiva 2455/2001/EC fijé un
listado de sustancias prioritarias, identificando 33 sustancias o grupos de sustancias de
preocupacion en las aguas de la UE debido al amplio uso y a las altas concentraciones en
los rios, los lagos y aguas costeras de estas sustancias. Esta lista debera sufrir revisiones
periddicas cada cuatro afios y adecuarse cuando sea necesario. La lista original de
sustancias prioritarias comprende principalmente compuestos organicos incluyendo diversos
plaguicidas, hidrocarburos aromaticos policiclicos (PAH, en su acrénimo inglés), benceno,
disolventes halogenados, compuestos retardadores de llama, plastificadores (ftalatos),
tensioactivos, agentes anti-incrustantes y algunos metales pesados (Directive 2000/60/CE,
2000; Directive 2455/2001/CE, 2001).
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Recientemente, a finales del ano 2008, la Comisién Europea aprobd una nueva Directiva
(2008/105/EC) relativa a las normas de calidad ambiental en el ambito de la politica de
aguas, por la cual se modificaron y derogaron ulteriormente las Directivas 82/172/CEE,
83/513/CEE, 84/156/CEE, 84/491/CEE, 86/280/CEE y por la que se modifico del mismo
modo la WFD. La nueva directiva considera como primordial identificar las causas de la
contaminacion quimica de las aguas superficiales y tratar las emisiones preferentemente en
la fuente de la misma, de la forma mas eficaz en términos econdémicos y ambientales. En lo
que concierne a las sustancias prioritarias y sustancias prioritarias peligrosas (véase tabla
1.1), la Directiva 2008/105/EC establece normas de calidad ambiental expresadas en medias
anuales a un nivel no nocivo en la exposicién a largo plazo y concentraciones maximas
admisibles en la exposicién a corto plazo. Ademas, como prevé el articulo 16, apartado 4 de
la WFD, ésta considera importante el seguimiento de “otros contaminantes determinados”
presentados en la tabla 1.2, como las dioxinas y los bifenilos policlorados (PCB, en sus
siglas en inglés), los cuales pasaran por una revision para su posible identificacién como
sustancias prioritarias 0 como sustancias peligrosas prioritarias a mas tardar en principios
del 2011 (Directive 2008/105/EC, 2008).

Tabla 1.1 Lista de sustancias prioritarias en el ambito de la politica de aguas.

Identificado
como
Numero CAS* Nuamero EU** Nombre de la sustancia prioritaria sustancia
peligrosa
prioritaria
(1) 15972-60-8 240-110-8 Alaclor
(2) 120-12-7 204-371-1 Antraceno X
(3) 1912-24-9 217-617-8 Atrazina
(4) 71-43-2 200-753-7 Benceno
n.a. n.a. Difenileters Brominados (DBE) (***) X(****)
(5) Pentabromodifenileter (congéneres n° 28,
32534-81-9 n.a.
47,99, 100, 153 y 154)
(6) 7440-43-9 231-152-8 Cadmio y sus compuestos X
7) 85535-84-8 287-476-5 Cloroalcanos Cig-13 (***) X
(8) 470-90-6 207-432-0 Clorfenvinfés
(9) 2921-88-2 220-864-4 Clorpirifés (cloropirifés-etil)
(10) 107-06-2 203-458-1 1,2-dicloroetano
(11) 75-09-2 200-838-9 Diclorometano
(12) 117-81-7 204-211-0 Di(2-etilhexil)ftalato (DEHP)
(13) 330-54-1 206-354-4 Diurén
(14) 115-29-7 204-079-4 Endosulfan X
(15) 206-44-0 205-912-4 Fluoranteno (*****)
(16) 118-74-1 204-273-9 Hexaclorobenceno X
(17) 87-68-3 201-765-5 Hexaclorobutadieno X
(18) 608-73-1 210-158-9 Hexaclorociclohexano X
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(19) 34123-59-6 251-835-4 Isoproturén

(20) 7439-92-1 231-100-4 Plomo y sus compuestos

(21) 7439-97-6 231-106-7 Mercurio y sus compuestos X

(22) 91-20-3 202-049-5 Naftaleno

(23) 7440-02-0 231-111-4 Niquel y sus compuestos

(24) 25154-52-3 246-672-0 Nonilfenoles X
104-40-5 203-199-4 (4-Nonilfenol) X

(25) 1806-26-4 217-302-5 Octilfenol
140-66-9 n.a. (4-(1,1',3,3' tetrametilbutilfenol))

(26) 608-93-5 210-172-5 Pentaclorobenceno X

(27) 87-86-5 201-778-6 Pentaclorofenol

(28) n.a. n.a. Hidrocarburos aromaticos policiclicos X
50-32-8 200-028-5 (Benzo(a)pireno), X
205-99-2 205-911-9 (Benzo(b)fluoranteno), X
191-24-2 205-883-8 (Benzo(g,h,i)perileno), X
207-08-9 205-916-6 (Benzo(k)fluoranteno), X
193-39-5 205-893-2 (Indeno(1,2,3-cd)pireno) X

(29) 122-34-9 204-535-2 Simazina

(30) n.a. n.a. Compuestos de tributilestafio X
36643-28-4 n.a. Cation de tributilestafio X

(31) 12002-48-1 234-413-4 Triclorobencenos

(32) 67-66-3 200-663-8 Triclorometano (cloroformo)

(33) 1582-09-8 216-428-8 Trifluralin

*CAS: Chemical Abstracts Service en su acrénimo en inglés.

**Numero EU: Numero de registro del Catalogo Europeo de Sustancias Quimicas Comercializadas (EINECS) o de la Lista Europea
de Sustancias Quimicas Notificadas (ELINCS).

***Estos grupos de sustancias incluyen normalmente un nimero considerable de distintos compuestos. En la actualidad, no pueden
darse parametros indicativos apropriados.

****Solo pentabromodifeniléter (n°® CAS: 32534-81-9)

*****E| fluoranteno figura en la lista como indicador de otros hidrocarburos aromaticos policiclicos mas peligrosos.

Tabla 1.2 Sustancias sometidas a revision para su posible identificacion como sustancias

prioritarias 0 como sustancias peligrosas prioritarias.

Numero CAS Numero EU Nombre de la sustancia

1066-51-9 _ AMPA

25057-89-0 246-585-8 Bentazon

80-05-7 Bisfenol A

115-32-2 204-082-0 Dicofol

60-00-4 200-449-4 EDTA

57-12-5 Cianuro libre

1071-83-6 213-997-4 Glifosato

7085-19-0 230-386-8 Mecoprop (MCPP)

81-15-2 201-329-4 Almizcle xileno

1763-23-1 Acido de perfluoro-octan-sulfonato (PFOS)

124495-18-7 _ Quinoxifeno (5,7,-dicloro-4-(p-fluorofenoxi) quinolina)
Dioxinas
PCB
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En el ambito internacional externo a la UE, una serie de instrumentos juridicos han sido
adoptados a lo largo de los ultimos 30 afios con el fin de eliminar y/o limitar el uso de
contaminantes organicos persistentes (COP). Las principales iniciativas fueron: (i) Protocolo
sobre contaminantes organicos persistentes, del Convenio de Ginebra de 1979, adoptado en
Aarhus (Dinamarca) en 1998; (ii) Convenio de Basilea sobre el control de los movimientos
transfronterizos de los desechos peligrosos y su eliminacion; (iii) Convenio de Rotterdam
sobre el procedimiento de consentimiento fundamentado previo aplicable a ciertos
plaguicidas y productos quimicos peligrosos objeto de comercio internacional de 1987; (iv)
Convenio de Barcelona para la proteccion del Mar Mediterraneo: Protocolo para la
proteccion del mar Mediterraneo contra la contaminacién causada por fuentes y actividades
situadas en tierra (Land Based Sources-LBS) y programa de acciones estratégicas del plan
de accién del Mediterraneo; (v) Convenio para la proteccion del medio marino del Atlantico
Nordeste (Convenio OSPAR); (vi) Convenio de Londres (1972) y Protocolo de 1996 sobre la
prevencién de la contaminacion del mar por vertidos de desechos y otras materias; (vii) Foro
Intergubernamental sobre Seguridad Quimica (/ntergovernmental Forum on Chemical
Safety-IFCS); y (viii) Convenio de Aarhus sobre acceso a la informacion, participacion

publica en la toma de decisiones y acceso a la justicia en cuestiones ambientales.

Actualmente, se destaca la decision 19/13 C, del 7 de febrero de 1997, del Consejo de
Administracion del Programa de las Naciones Unidas para el Medio Ambiente, para estimular
actividades internacionales de proteccién de la salud humana y el medio ambiente, que
impulsé la formulacion del Convenio de Estocolmo (CE) (Convenio de Estocolmo, 2001). El
CE es un tratado internacional firmado por 151 paises que establece medidas para eliminar
o reducir el lanzamiento de COP al medio ambiente. EI CE, en el articulo 11, en sus
apartados 1 y 2, considera que los paises, dentro de sus capacidades, alentaran y/o
efectuaran las actividades de investigacion, desarrollo, vigilancia y cooperacion adecuadas
respecto de los COP vy, cuando proceda, respecto de sus alternativas y de otros
contaminantes organicos persistentes potenciales (COPP). En especial, el CE considera
fundamentalmente importante el cese de los vertidos y, cuando no sea viable, la reduccién

en ellos de las sustancias destacadas en la tabla 1.3.

Tabla 1.3 Sustancias que deben ser eliminadas y contempladas por el CE.

Numero CAS Nombre de la sustancia
309-00-2 Aldrina
57-74-9 Clordano
60-57-1 Dieldrina
72-20-8 Endrina
76-44-8 Heptacloro
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118-74-1 Hexaclorobenceno
2385-85-5 Mirex
8001-35-2 Toxafeno
PCBs
50-29-3 DDT (1,1,1-tricloro-2, 2-bis (4-clorofenil) etano) *
éteres de tetra-, penta-, hexa- y heptabromodifenilo

143-50-5 Clordecona

Hexabromobifenilo
58-89-9 Lindano
1763-23-1 Acido sulfénico de perfluorooctano y sus sales *
307-35-7 fluoruro de sulfonilo perfluorooctano *

alfa hexaclorociclohexano y beta hexaclorociclohexano

608-93-5 pentaclorobenceno

* sustancia de liberacién reducida

Ademas, con vistas a fomentar la aplicacion de dichas acciones en todos los paises
signatarios, el CE considera pertinente apoyar y seguir desarrollando, segun proceda,
programas, redes y organizaciones internacionales que tengan por objetivo definir, realizar,
evaluar y financiar actividades de investigacion, compilacion de datos y vigilancia,
teniéndose en cuenta los problemas y necesidades, especialmente en materia de recursos

financieros y técnicos, de los paises en desarrollo y los paises con economias en transicion.

En general, se observa que todas las acciones de caracter internacional, como los convenios
y acuerdos descritos anteriormente, idean, en su esencia, la gestion y el desarrollo de
politicas de preservacion de los recursos hidricos cada vez mas eficaces. Sin embargo, la
desigualdad vy las politicas econdémicas proteccionistas adoptadas por muchas naciones vy
asociaciones de paises aun generan un retraso en la adopcién de medidas restrictivas,

hecho que se refleja en el infimo numero de contaminantes regulados.

1.2 Contaminantes Emergentes en el Medio Natural

Durante los ultimos 30 afnos, la quimica medioambiental se ha centrado casi exclusivamente
en los “contaminantes convencionales” (CC), principalmente plaguicidas y gran cantidad de
productos quimicos industriales. No obstante, en términos del gran niumero de productos
quimicos de uso comercial, los CC representan sélo un pequeno porcentaje del total de
productos quimicos que se pueden detectar en el medio ambiente (Daughton y Ternes,
1999).

A lo largo de las ultimas décadas, sustancias bioldgicamente activas sintetizadas para la
utilizacion en la agricultura, la industria y la medicina han sido vertidas al medio ambiente sin

considerar las posibles consecuencias negativas que traeria esta accion. El tipo de

Tesis Doctoral 9



Introduccién

sustancias potencialmente peligrosas y el rango de concentracién de las mismas en el medio
ambiente pueden ser muy variables. En la UE estan registradas aproximadamente unas
100000 sustancias diferentes, si bien este numero se incrementa constantemente con el
desarrollo de otras nuevas. Al margen de los contaminantes prioritarios, cuyos riesgos estan
bien establecidos, la mayoria de estos compuestos organicos, estan poco estudiados y para

ellos no se han establecido todavia criterios de calidad ambiental.

En la actualidad, el desarrollo de las técnicas analiticas, como la cromatografia gaseosa
acoplada a la espectrometria de masas (GC-MS o GC-MS/MS) y sobre todo la cromatografia
liquida acoplada a la espectrometria de masas (LC-MS y LC-MS/MS), han permitido la
deteccién y anadlisis en el medio ambiente de muchos de estos nuevos compuestos
organicos, antes dificilmente evaluables (Petrovic y Barceld, 2006; Hogenboom y cols., 2009;

Pietrogrande y Basaglia, 2007; Gémez y cols., 2009).

Los denominados “contaminantes emergentes” se definen como un grupo de sustancias no
reguladas, que pueden ser candidatas a una futura regulacién dependiendo de los
resultados de investigaciones sobre sus efectos en la salud humana y en la biota acuatica y
de datos de seguimiento con respecto a la frecuencia de su presencia en el medio ambiente.
Recientemente una amplia gama de compuestos ha sido considerada como particularmente
relevante, como por ejemplo: detergentes, productos farmacéuticos, productos de higiene
personal, retardantes de llama, antisépticos, aditivos industriales, esteroides y hormonas. La
principal caracteristica de estos grupos de contaminantes es que no necesitan persistir en el
ambiente para causar efectos negativos, puesto que las altas tasas de transformacién y/o
remocién que son capaces de sufrir pueden ser compensadas por la continua introduccion
de los mismos en el medio ambiente. Para la mayoria de los contaminantes emergentes, la
incidencia, la evaluacién del riesgo y los datos ecotoxicologicos no estan disponibles, asi que
es dificil predecir qué efectos pueden tener sobre la salud humana y de los organismos
acuaticos (Barceld, 2003). En la tabla 1.4 se presentan los grupos de contaminantes
emergentes mas relevantes con algunos ejemplos. Muchos de estos contaminantes
quimicos son omnipresentes y persistentes y han sido detectados en efluentes de plantas de
tratamiento de aguas residuales y algunos de ellos también en aguas superficiales,

subterraneas y potabilizadas.
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Tabla 1.4 Grupos de contaminantes emergentes encontrados en el medio ambiente (Barcelo,

2003).

Contaminantes Emergentes

Grupos de Compuestos

Ejemplos

Productos Farmacéuticos
Antibidticos (de uso humano y veterinario)

Analgésicos y anti-inflamatorios

Farmacos psiquiatricos
Anti-epilépticos

Reguladores de lipidos
B-bloqueadores

contraste de Rayos-X

Esteroides y hormonas (anticonceptivos)
Productos de higiene personal
Fragancias

compuestos activos de cremas solares
Repelentes de insectos

Antisépticos

Detergentes y sus metabolitos

Retardadores de llama
Aditivos industriales

Aditivos de gasolinas

Subproductos de desinfectantes

Trimetoprim, eritromicina, lincomicina, sulfametoxazol
Codeina, ibuprofeno, acetaminofeno, acido acetil
salicilico, diclofenaco, fenoprofen

Diazepan

Carbamazepina

Bezafibrato, acido clofibrico, acido fenofibrico
Metoprolol, propranolol, timolol

lopromide, iopamidol, diatrizoato

Estradiol, estrona, estriol, dietilbestrol

Nitro, policiclic y macrociclic almizcle

Benzofenona

N,N-dietiltoluamida

Triclosan, clorofeoe

Etoxilatos de Alquilfenol, alquilfenoles (nonilfenol y
octilfenol), carboxilatos de alquilfenol

Difenil éteres polibromados (PBDEs), bisfenol A
tetrabromo, Tris(2-cloroetil)fosfato

Agentes quelantes (EDTA), sulfonatos aromaticos.
Diaquil éteres, metil-ter-butil éter (MTBE)
Bromoacidos, bromoacetonitrilos, bromoaldehidos,

cianoformaldehidos

1.2.1 Compuestos con actividad farmacolégica

Los compuestos farmacéuticos son moléculas complejas con diversas funcionalidades y
propiedades fisicoquimicas y biolégicas, desarrollados y utilizados debido a la actividad
biolégica especifica que presentan para el tratamiento, prevencion o diagndstico de
enfermedades. La mayor parte de los farmacos son moléculas pequefias que presentan
pesos moleculares comprendidos en el rango de 200 a 1000 Da y, en general se
caracterizan por su elevada polaridad. Son parte de los compuestos definidos como
“microcontaminantes”, porque se encuentran en el ambiente acuatico en rangos de

concentracién muy variables que van desde ng L™ hasta ug L™ (Kiimmerer, 2009a).

Los medicamentos bioldgicos son productos que poseen una sustancia activa, la cual es

fabricada a partir de un organismo vivo, tales como microorganismos, érganos y tejidos de
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origen animal o vegetal, entre otros. Son ejemplos de medicamentos bioldgicos el etanercept
y tocilizumab, ambos utilizados en el tratamiento de la artritis reumatoide. Los farmacos
biotecnologicos, por su parte, son productos que se obtienen mediante las denominadas
técnicas de “ADN recombinante”, que se basan en implantar material genético a los
organismos vivos, que se convertirian en productores de una proteina, conocida como
‘recombinante”, que es la que se administraria al ser humano para el tratamiento de una
determinada enfermedad en que ésta se encuentra deficiente o alterada. El ejemplo mas
conocido de ese tipo de medicina es la insulina. Finalmente, los medicamentos

convencionales son de origen quimico, como, por ejemplo, el acido acetil salicilico.

Los compuestos con actividad farmacolégica pueden ser clasificados de acuerdo con su
propésito y actividad biolégica (por ejemplo: antibidticos, analgésicos, antiinflamatérios,
antihistaminicos, medios de contraste para radiografias, etc.). La clasificacion de los
ingredientes activos tiene relacién con los diferentes grupos quimicos “activos” presentes en
la estructura de cada sustancia, como es el caso de los antibidticos que a su vez son
clasificados en distintos subgrupos (B-lactamas, cefalosporinas, penicilinas y quinolonas).
Otras posibles clasificaciones tienen en cuenta el modo de accion, el origen y la naturaleza

de la enfermedad a la que combate.

Se considera que los farmacos representan el grupo de contaminantes emergentes mas
importante de la actualidad fundamentalmente por dos razones: el aumento del uso de estas
sustancias debido al incremento de la esperanza de vida experimentado en la poblacion
mundial; y la mejora en los limites de deteccion de estos compuestos gracias al gran avance

en las técnicas analiticas de deteccion en los ultimos anos.

Se puede considerar que hace relativamente poco tiempo se empezd a dar la debida
atencién a la continua aportacion de compuestos con actividad farmacoldgica al medio
ambiente y el efecto de los mismos. Fue en los afos 70 cuando por primera vez se
manifesta el interés cientifico en ello a través de estudios del efecto de las hormonas en el
medio ambiente. No obstante, la mayor importancia ofrecida en la década siguiente al
estudio de los CC hizo que la investigacién de los farmacos en el medio ambiente sufriera un
considerable atraso, lo cual fue en parte atenuado a mediados de los 90 cuando esta

tematica volvid a ser el foco de numerosos trabajos de investigacion.

Estudios recientes han detectado mas de 80 compuestos con actividad farmacoldgica
(Heberer, 2002) en aguas superficiales a niveles de ng L™ a pg L™. Los niveles mas altos

podrian encontrarse en sitios cercanos a vertidos de aguas residuales. En la tabla 1.5 se
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identifican los compuestos farmacéuticos mas utilizados y los niveles de los mismos en el

medio ambiente acuatico en diferentes paises del mundo.

Tabla 1.5 Concentraciones de los farmacos mas detectados en el medio ambiente

acuatico en diferentes paises del mundo.

Concentracion

Farmacos Media

(min-max, ng L'1)

Localizacion

Referencias

Antiiflamatorios/
analgésicos

Ibuprofeno (<L.D.-80) Rios, Suiza Tixier, 2003
(7-12) Lago, Suiza Tixier, 2003
200 Corrientes, EE.UU Kolpin, 2002
70 Rios, Alemania Ternes, 1998
(<L.D.-674) Canales, EE. UU Boyd, 2004
(<L.D.-34) Rio, EE. UU Zhang, 2007
(<L.D.-928) Estuarios, R. Unido Thomas, 2004
(<L.D.-200) Pozos, Berlin Heberer, 2001
60 (L.D.-150) RiO, Espaﬁa GI’OS, 2006
28 (11-38) Il_qggolflrli_os, Corea del Sur ;im, 2t0072005
io, Italia uccato,

13 (<1L1"§' 17) Rio, EE.UU Yu'y Chu, 2009
685 Rio, China Zhao, 2009
1417 Rio, China Peng, 2008

6.3-2784 Rio, Espafa Fernandez, 2010

20 (L.D.-7.5) Rio, Espafa Kuster, 2008

30 Rios, Taiwan Chen, 2008
23 Rios, Corea del Sur Yoon, 2010
2383 Rios, Luxemburgo Pailler, 2009
5-100 Aguas superficiales, R. Kasprzyk-Hordern,
Unido 2008
Acetaminofen 110 Corrientes, EE.UU Kolpin, 2002
(25-65) Rio, EE. UU Zhang, 2007
20 (<L.D.-110) Rio, Japén Nakada, 2007
42 (<L.D.-250) Rio, Espafia Gros, 2006
33 (4-73) Lagos, rios, Corea del Sur  Kim, 2007
13 (<L.D.-66) Rios, Alemania Wiegel, 2004
0.1-43.3 Rio, Espafa Fernandez, 2010
Naproxen (<L.D.-50) Rio, Brasil Stumpf, 1999
(<L.D.-380) Rios, Suiza Tixier, 2003
4-10 Lago, Suiza Tixier, 2003
70 Rios, Alemania Ternes, 1998
(<L.D.-145) Canales, EE. UU Boyd, 2004
(<L.D.-135) Rio, EE. UU Zhang, 2007
33 (L.D.-50) Rio, Espafia Gros, 2006
11 (2-18) Lagos, rios, Corea del Sur  Kim, 2007
5 (L.D.-32) Rios, Alemania Wiegel, 2004
1.8-640.4 Rio, Espafa Fernandez, 2010
57 Rios, Corea del Sur Yoon, 2010
17-146 Aguas superficiales, R. Kasprzyk-Hordern,
Unido 2008
Diclofenaco (<L.D.-195) Estuarios, R. Unido Thomas, 2004
2.2 (<L.D.-3.3) Rio, Japon Nakada, 2007
(<L.D.-380) Pozos, Berlin Heberer, 2001
29 (<L.D.-60) Rio, Espafia Gros, 2006
3(1-7) Lagos, rios, Corea del Sur  Kim, 2007
27 (<L.D.-69) Rios, Alemania Wiegel, 2004
150 Rio, China Zhao, 2009
0.7-156 Rio, Espafa Fernandez, 2010
20 (L.D.-7.5) Rio, Espafia Kuster, 2008
50 Rios, Taiwan Chen, 2008
15 Rios, Corea del Sur Yoon, 2010
55 Rios, Luxemburgo Pailler, 2009
9-40 Aguas superficiales, R. Kasprzyk-Hordern,
Unido 2008
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Indometacin 11 (<L.D.-16) Rio, Japén Nakada, 2007
(<L.D.-10) Rio, Espafia Gros, 2006
Codeina (17-123) Lago, EE. UU Snyder, 2001
40 (<L.D.-54) Rios, Rumania Moldovan, 2006
Hidrocodone (6-13) Lago, EE. UU Snyder, 2001
2 (1-2) Lagos, rios, Corea del Sur Kim, 2007
Reguladores
lipidicos
Bezafibrato 26 (<L.D.-170) Rio, Japon Nakada, 2007
8 (<L.D.-10) Rio, Espafa Gros, 2006
2 (<L.D.-3) Rio, Italia Zuccato, 2005
0.3-46 Rio, Espafia Fernandez, 2010
Gemfibrozil (<L.D.-340) Pozos, Berlin Heberer, 2001
46 (<L.D.-60) Rio, Espafia Gros, 2006
7 (2-9) Lagos, rios, Corea del Sur  Kim, 2007
8 (<L.D.-27) Rios, Alemania Wiegel, 2004
Betabloqueantes
Propranolol (<L.D.-56) Estuarios, R. Unido Thomas, 2004
0.1-7.3 Rio, Espafia Fernandez, 2010
Atenolol 8 (<L.D.-46) Rio, Japdn Nakada, 2007
72 (<L.D.-250) Rio, Esparia Gros, 2006
17 (<L.D.-41) Rio, Italia Zuccato, 2005
1.9-334.3 Rio, Espafia Fernandez, 2010
45.3 (L.D.-17) Rio, Espafia Kuster, 2009
83 Rios, Corea del Sur Yoon, 2010
42-560 Aguas superficiales, R. Kasprzyk-Hordern,
Unido 2008
Antiepiléptico
Carbamazepina (10-320) Rios, Suiza Tixier, 2003
(30-55) Lago, Suiza Tixier, 2003
250 Rios, Alemania Ternes, 1998
(43-114) Rio, EE. UU Zhang, 2007
(<L.D.-570) Subterranea, Alemania Ternes, 2007
(14-35) Lago, EE. UU Snyder, 2001
30 (<L.D.-110) Rio, Espafia Gros, 2006
25 (5-61) Lagos, rios, Corea del Sur  Kim, 2007
0.3-104 Rio, Espafia Fernandez, 2010
120 Rios, Taiwan Chen, 2008
44 Rios, Corea del Sur Yoon, 2010
Tranquilizante
Diazepam (3-62) Lago, EE. UU Snyder, 2001
31 (<L.D.-34) Rios, Rumania Moldovan, 2006
0.38 Rios, Corea del Sur Yoon, 2010
Hormonas
Estrona 27 Corrientes, EE.UU Kolpin, 2002
(<L.D.-5) Rio, EE. UU Zhang, 2007
24 Aquifero, Australia Overacre, 2006
4 (2-5) Lagos, rios, Corea del Sur ~ Kim, 2007
0.64 (L.D.-0.24) Rio, Espafa Kuster, 2008
1.6 Rios, Corea del Sur Yoon, 2010
27 Rios, Luxemburgo Pailler, 2009
17B-estradiol 9 Corrientes, EE. UU Kolpin, 2002
(<L.D.-5) Rio, EE. UU Zhang, 2007
17o-etinilestradiol 73 Corrientes, EE.UU Kolpin, 2002
Antibiéticos
Trimetroprim (<L.D.-569) Estuarios, R. Unido Thomas, 2004
11 (<L.D.-20) Rio, Espana Gros, 2006
4 (3-5) Lagos, rios, Corea del Sur  Kim, 2007
27 Rios, Francia Tamtam, 2008
8.9 Rios, Corea del Sur Yoon, 2010
2-120 Aguas superficiales, R. Kasprzyk-Hordern,
Unido 2008
Sulfametoxazole 38(<L.D.-160) Rio, Japén Nakada, 2007
(<L.D.-110) Subterranea, Alemania Ternes, 2007
20 (2-36) Lagos, rios, Corea del Sur Kim, 2007
0.1-23.7 Rio, Espafia Fernandez, 2010
69 Rios, Francia Tamtam, 2008
31 Rios, Corea del Sur Yoon, 2010
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22 Rios, Luxemburgo Pailler, 2009
0.5-2 Aguas superficiales, R. Kasprzyk-Hordern,
Unido 2008
Eritromicina 17 (<L.D.-30) Rio, Espaia Gros, 2006
3 (2-5) Lagos, rios, Corea del Sur Kim, 2007
3 (<L.D.-16) Rio, Italia Zuccato, 2005
Azitromizina 7 (<L.D.-70) Rio, Japén Nakada, 2007
8 (<L.D.-20) Rio, Espafia Gros, 2006
Tamoxifen (<L.D.-71) Estuarios, R. Unido Thomas, 2004
Flumequina 13 Rios, Francia Tamtam, 2008
Contrastes de
radiologia
Diatrizoato (1600-9600) Subterranea, Alemania Ternes, 2007
lopromide 134 (20-361) Lagos, rios, Corea del Sur  Kim, 2007
Diuréticos
Furosemida 15 (<L.D.-21) Rio, Japén Nakada, 2007
4 (<L.D.-67) Rio, Italia Zuccato, 2005
Protector gastrico
Ranitidina 1.3 (<L.D.-4) Rio, Italia Zuccato, 2005
<3-39 Aguas superficiales, R. Kasprzyk-Hordern,
Unido 2008
Anticoagulante
Pentoxifilina (5-50) Lago, EE. UU Snyder, 2001
1.6 Lagos, rios, Corea del Sur Kim, 2007
239 (<L.D.-299) Rios, Rumania Moldovan, 2006
Metabolitos
Acido clofibrico (<L.D.-30) Rio, Brasil Stumpf, 1999
(<L.D.-19) Mar del norte Weigel, 2002
(<L.D.-30) Rios, Suiza Tixier, 2003
(6-8) Lago, Suiza Tixier, 2003
66 Rios, Alemania Ternes, 1998
(3-27) Rio, EE. UU Zhang, 2007
(<L.D.-111) Estuarios, R. Unido Thomas, 2004
(<LD-7300) E’OZOS, Berlin Heberer, 2001
(<L.D.-170) Agua potaple, Berlin Heberer, 2001
11 (10-20) R|’0, Espana Gros, 2006
17 Rio, China Zhao, 2009
248 Rio, China Peng, 2008
20 (L.D.-7.5) Rio, Espafia Kuster, 2008
Acido salicilico (<L.D.-1225) Pozos, Berlin Heberer, 2001
2098 Rio, China Peng, 2008
0.1-63.1 Rio, Espafia Fernandez, 2010
0.3-302 Aguas superficiales, R. Kasprzyk-Hordern,

Unido

2008

4- 272 (103-510) Rios, Rumania Moldovan, 2006
Formilaminoantipirina 227 (<L.D.-707) Rios, Alemania Wiegel, 2004
4-Acetilaminoantipirina 992 (312-1560) Rios, Rumania Moldovan, 2006
234 (64-698) Rios, Alemania Wiegel, 2004
Otros
Cafeina (2-16) Mar del norte Weigel, 2002
81 Corrientes, EE.UU Kolpin, 2002
(<L.D.-38) Rio, EE. UU Zhang, 2007
342 (<L.D.-2100) Rio, Japén Nakada, 2007
(10-47) Lago, EE. UU Snyder, 2001
105 (3-194) Lagos, rios, Corea del Sur  Kim, 2007
3480 (428-9700) Rios, Rumania Moldovan, 2006
12.2-415.7 Rio, Espafia Fernandez, 2010
94 Rios. Corea del Sur Yoon, 2010

Los farmacos que pueden ser comercializados sin prescripcion médica, como los

analgésicos y antiinflamatorios, son los que se detectan mas frecuentemente y a

concentraciones mas altas en el medio ambiente (Sim y cols., 2010). Hay que destacar la

contribucién de los metabolitos de los farmacos como una parte muy importante de la
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contaminacion farmacolégica de los recursos hidricos, ya que éstos han sido detectados a

elevadas concentraciones (recogidas en la tabla 1.5).

Se conocen como “metabolitos” los compuestos derivados de la biotransformacion organica,
es decir, todos los compuestos producto de un cambio estructural del farmaco en el cuerpo
(metabolismo) de seres humanos y de animales. La conceptualizacién de este término se
hace necesaria ya que la nomenclatura usada por diversos autores es a menudo algo
confusa. Ademas de estos cambios que producen “metabolitos”, una sustancia quimica
puede experimentar diversos cambios estructurales por una variedad de procesos después
de su introduccidon en el medio ambiente. En este caso, las transformaciones estructurales
pueden ser el resultado de distintos procesos, tales como oxidacién, hidrdlisis vy
fotodegradacion. A los productos resultantes de estos procesos se los ha denominado
“productos de transformacion” (PT) (Kummerer, 2009b). La figura 1.3 demuestra una

representacion esquematica que permite diferenciar los metabolitos de los PT.

FARMACO

(principio activo)

metabollsme ne-blologleo humanos
(hidrolisis en &l estomago)

metabolitos| |metabolismo humano metabolismo microbiano
(mucosa, higado,...) (tripas, piel)

|

aguas
suelo
aguas
—— residuales
o d:¢ A . transformacion biologica transformacion no-biclogica abono
iranstorrancion] |8 (organismos) {hidrolisis, oxidacion, luz) < (aire)
= otras transformaciones tratamiento
i {ozonolisis, fotolisls, cloracion) de agua

Figura 1.3 Metabolitos y PT (adaptada de Kimmerer, 2009b).

1.2.2. Principales rutas de entrada de los farmacos en el medio ambiente

Multiples investigaciones han mostrado que la principal ruta de entrada de los compuestos
con actividad farmacolégica al medio ambiente ocurre a través de las aguas residuales

urbanas no tratadas y los efluentes de las estaciones depuradoras de aguas residuales

16 Carla Sirtori



Introduccién

(EDAR), puesto que muchas de estas EDAR no estan disefiadas para tratar este tipo de

compuestos y, por lo tanto, una alta proporcion de los mismos y de sus metabolitos pasan al

medio ambiente, como indica la tabla 1.6. La presencia de una amplia gama de farmacos en

el rango de concentraciones que varian desde ng L™ a ug L™ en los efluentes de las EDAR

de varios paises del mundo confirma la ineficacia de los tratamientos convencionales

empleados por las depuradoras para estos compuestos y pone de manifiesto el caracter

persistente de estos microcontaminantes. Los antibiéticos son los farmacos mas estudiados

debido a dos factores principales: por la posibilidad de que se generen fendmenos de

resistencia bacteriana; y porque, como se indica en la tabla 1.6, el porcentaje de eliminacion

de estos compuestos en las plantas de tratamiento es reducido. Los antibiéticos mas

frecuentemente detectados y mas abundantes en

las EDAR son el

ciprofloxacino, ofloxacino, sulfametoxazol, eritromicina y su metabolito.

Tabla 1.6 Concentraciones medias y maximas y porcentajes de eliminacion de los farmacos en

diferentes paises del mundo.

trimetoprim,

Efluente .
Porcentaje
. EDAR .. . . .
Farmacos A Eliminacion Pais Referencias
Conc.(ng L") (%)
media-maxima ?
Analgésicos/ antiiflamatorios
Diclofenaco 900-2200 59 Espaina Gomez, 2007
270-598 72 Reino Unido Roberts, 2006
194-748 <0 Canada Lishman, 2006
680-5500 - F,G, I, S* Andreozzi, 2003
60-80 - EE.UU Sedlak, 2005
23 - Corea Sim, 2009
743-2478 - Irlanda Lacey, 2008
318 - China Sui, 2010
8.3-47.2 - EE. UU Spongberg, 2008
Ibuprofeno 7100-28000 95 Espafia Gomez, 2007
6400-9450 91 Espana Santos, 2005
50-320 - EE.UU Sedlak, 2005
348-773 95 Canada Lishman, 2006
Naproxen 1840-4200 64 Espaia Bueno, 2007
2010-2780 62 Espana Santos, 2005
300-3200 - EE. UU Sedlak, 2005
452-1189 92 Canada Lishman, 2006
1100-5200 - F,G, I, S* Andreozzi, 2003
128 - Corea Sim, 2009
Acetaminofen 59-164 99.8 Espafia Bueno, 2007
<20-<20 100 Reino Unido Roberts, 2006
10-19 99.9 Corea del Sur | Kim, 2007
Ketoprofen 340-1070 37 Espana Santos, 2005
318-620 29 Croacia Gros, 2006
125-210 23 Canada Lishman, 2006
38 - Corea Sim, 2009
4-MAA 1051-9253 66 Espafia Bueno, 2007
(metabolito activo dipirona) 260-360 54 Alemania Ternes, 2001a
Acido acetil salicilico (aspirina) 220-1500 - Alemania Ternes, 2001b
18 - Corea Sim, 2009
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Acido salicilico 5190-13000 - Espafia Farré, 2001
(metabolito aspirina) 3600-59600 - Canada Metcalfe, 2004
<115 - Irlanda Lacey, 2008
25.2-47.2 - EE. UU Spongberg, 2008
Codeina 900-8100 46 Espafia Goémez, 2007
Acido mefenamico 342-396 <0 Reino Unido Roberts, 2006
7-10 <0 Croacia Gros, 2006
34 - Corea Sim, 2009
Antibiéticos
Trimetoprim 331-1264 20 Espafa Bueno, 2007
271-322 <0 Reino Unido Roberts, 2006
550-1900 - EE.UU Sedlak, 2005
320-660 - Alemania Ternes, 2001b
58-188 - Corea del Sur | Kim, 2007
70-190 - Canada Metcalfe, 2004
67-360 - Irlanda Lacey, 2008
400 - China Sui, 2010
Ciprofloxacino 923-3353 62 Espafa Bueno,2007
239-514 - Italia Castiglioni, 2005
170-860 - EE.UU Sedlak, 2005
120-400 - Canada Metcalfe, 2004
8.8-109.9 - EE. UU Spongberg, 2008
Ofloxacino 4422-13426 30 Espafia Bueno,2007
652-1081 - Italia Castiglioni, 2005
Eritromicina 519-973 <0 Espana Bueno,2007
89-353 - Italia Castiglioni, 2005
130-294 <0 Corea del Sur | Kim, 2007
17-30 <0 Croacia Gros, 2006
270-300 . EE.UU Sedlak, 2005
Dehidrato-eritromicina 2500-6000 _ Alemania Ternes, 2001b
(metabolito eritromicina)
Sulfametoxazol 275-794 64 Espafia Bueno 2007
390-820 34 Croacia Gros, 2006
400-2000 _ Alemania Ternes, 2001b
136-407 30 Corea del Sur | Kim, 2007
1400-2000 _ EE.UU Sedlak, 2005
240-870 _ Canada Metcalfe, 2004
166-553 - Irlanda Lacey, 2008
141 . EE. UU Bartelt-Hunt, 2009
79.4-472.4 R EE. UU Spongberg, 2008
Azitromicina 96-210 37 Croacia Gros, 2006
640 . EE. UU Bartelt-Hunt, 2009
Claritromicina 140-260 . Alemania Ternes, 2001b
31-73 - Italia Castiglioni, 2005
90-540 . Canada Metcalfe, 2004
Roxitromicina 680-1000 - Alemania Ternes, 2001b
10-20 _ Canada Metcalfe, 2004
Betabloqueantes
Metoprolol 61-154 <0 Espana Bueno, 2007
730-2200 - Alemania Ternes, 2001b
60-160 - EE.UU Sedlak, 2005
80-390 - F,G, I, S* Andreozzi, 2003
Propranolol 44-100 <0 Espafa Bueno, 2007
290-470 <0 Croacia Gros, 2006
291-373 <0 Reino Unido Roberts, 2006
20-50 EE.UU Sedlak, 2005
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Atenolol 1720-4850 Espafia Bueno, 2007
400-1150 38 Croacia Gros, 2006
<0
Sotalol 185-210 Croacia Gros, 2006
<0
Reguladores del colesterol
Bezafibrato 233-484 41 Espana Bueno, 2007
10-10 56 Croacia Gros, 2006
2200-4600 - Alemania Ternes, 2001b
50-200 - Canada Metcalfe, 2004
Gemfibrozil 2337-5428 <0 Espafia Bueno, 2007
120-320 22 Croacia Gros, 2006
400-1500 - Alemania Ternes, 2001b
246-436 46 Canada Lishman, 2006
920-5500 - EE. UU Sedlak, 2005
840-4760 - F, G, |, S* Andreozzi, 2003
Acido clofibrico 27-81 38 Espafia Bueno, 2007
(metabolito) 28-30 61 Croacia Gros, 2006
360-1600 - Alemania Ternes, 2001b
30-80 - Canada Metcalfe, 2004
21 - Corea Sim, 2009
Acido fenofibrico 186-349 19 Espafia Bueno, 2007
(metabolito) 380-1200 - Alemania Ternes, 2001b
Antidepresivos
Diazepan 16-87 4 Espafia Bueno, 2007
30-40 - Alemania Ternes, 2001b
Demetil diazepam 18-62 - Italia Castiglioni, 2005
(metabolito)
Fluoxetina 398-929 90 Espafia Bueno, 2007
50-140 - Canada Metcalfe, 2004
Antiepiléptico
Carbamazepina 130-230 20 Espafa Gomez, 2007
290-550 <0 Espafia Santos, 2005
870-1200 - F,G,|I, S* Andreozzi, 2003
110-2300 - Canada Metcalfe, 2004
2100-6300 - Alemania Ternes, 2001b
410-630 2 Croacia Gros, 2006
178 - Corea Sim, 2009
113 - China Sui, 2010
119 - EE. UU Bartelt-Hunt, 2009
33.7-111.2 - EE. UU Spongberg, 2008
Medios de contraste rayos-X
lopamidol 660-15000 - Alemania Ternes, 2001b
lopromide 750-11000 - Alemania Ternes, 2001b
2630-4030 - Corea del Sur | Kim, 2007
Diatrizoate 80-8700 - Alemania Ternes, 2001b
lomeprol 370-3800 - Alemania Ternes, 2001b
Hormonas
Estrona 30-80 75 Espana Gomez, 2006
13-38 57 Canada Lishman, 2006
42-48 - Italia Castiglioni, 2005
14-36 - Corea del Sur | Kim, 2007
21-70 - Alemania Ternes, 2001b
Dietilstilboestrol 9-30 82 Espana Gomez, 2006
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Estriol 16-25 95 Corea del Sur | Kim, 2007
Protectores gastricos
Ranitidina 684-2722 17 Espaina Bueno, 2007
135-200 28 Croacia Gros, 2006
298-610 - Italia Castiglioni, 2005
Omeprazol 247-922 26 Espafia Bueno, 2007
Broncodilatadores
Salbutalmol 15-60 <0 Esparia Bueno,2007
8.5-18 - Italia Castiglioni, 2005
72-170 - Alemania Ternes, 2001b
Terbutalin 15-30 68 Espafia Bueno, 2007
87-120 - Alemania Ternes, 2001b
Diuréticos
Furosemida 1050-2957 2 Espafa Bueno, 2007
749-2102 - Italia Castiglioni, 2005
Hidroclorotiazida 3683-14857 <0 Espafia Bueno, 2007
598-1253 - Italia Castiglioni, 2005
Antisépticos
Triclosan 200-400 88 Espana Gomez, 2007
106-324 94 Canada Lishman, 2006
12-32 - Corea del Sur | Kim, 2007
250-no datos 69 EE.UU Yu, 2006
Clorofeno 1279-2850 <0 Espafia Bueno, 2007
200 73 EE.UU Yu, 2006
Bifenilol 7662-18900 25 Espana Bueno, 2007
100 80 EE.UU Yu, 2006

Generalmente, el grado de reduccion de los contaminantes en las EDAR depende de las
propiedades fisico-quimicas de cada compuesto y del tratamiento aplicado en la planta
depuradora. Como se observa en la tabla 1.6, los porcentajes de eliminacion varian desde
valores préximos al 100% hasta valores menores de cero, es decir, un incremento de la
concentracion media de los contaminantes en los efluentes con respecto a los influentes.
Algunos autores sostienen que este hecho puede ser debido a que los farmacos excretados
en forma de metabolitos conjugados con acidos glucurénidos u otros compuestos polares,
podrian ser convertidos otra vez en sus formas libres, mediante la escision de estas
conjugaciones por los microorganismos durante el proceso de tratamiento (Ternes, 2001b;
Miao y cols., 2002). Por el contrario, otros autores opinan que el incremento de
concentracion de los farmacos en los efluentes, podria ser debido a los conocidos efectos de
supresion iénica de la sefal observados en los instrumentos de medida (LC-MS), debido a
que la alta concentracion de materia organica presente en los influentes produciria una
mayor supresion iénica de la sefial que en las muestras de efluentes (Antignac y cols., 2005;
Roberts y Thomas, 2006).
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Figura 1.4 Origen y rutas de entrada de los farmacos en el medio ambiente (adaptada de

Petrovi¢ y cols., 2003).

Como se ha podido observar en la tabla 1.6, las aguas residuales municipales representan
la principal ruta de vertido al medio ambiente de los productos farmacéuticos consumidos en
hogares, hospitales e industria y de sus metabolitos. En la figura 1.4 se muestran
esquematicamente las posibles rutas de entrada de los farmacos en el medio ambiente. La
liberacion directa de los compuestos farmacéuticos a través del desagle representa otra
posible ruta de entrada de los mismos al medioambiente. Ademas, las medicinas de uso
veterinario, ampliamente empleadas en la industria acuicola, representan una fuente directa
de contaminacién de las aguas superficiales. En el caso de la industria ganadera donde, en
general, los farmacos se suministran en dosis elevadas, se produce la contaminacion del
suelo por la excrecion directa, de forma que los compuestos y sus metabolitos percolan en el

suelo y alcanzan las aguas subterraneas.

Otra via de contaminacion puede tener lugar con la escorrentia superficial por la cual el
transporte de los contaminantes y/o metabolitos acarrea la contaminaciéon directa de las
aguas superficiales; o bien por la escorrentia subterranea, donde la disolucién o arrastre de
los contaminantes ocasiona la contaminacién de las aguas subterraneas. En este utlimo
caso, el grado de lixiviacion esta influido por las caracteristicas fisicoquimicas del suelo,

solubilidad del compuesto, frecuencia e intensidad de la lluvia, entre otros factores.
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1.3 Fotodegradacion de contaminantes en aguas

Una vez que los farmacos alcanzan el medio ambiente acuatico, son susceptibles de sufrir
procesos bidticos o abidticos de degradacion. Para los farmacos, las transformaciones
abidticas pueden tener lugar mediante hidrdlisis o fotdlisis. Los farmacos, en general, estan
disefados para su ingesta via oral y suelen ser resistentes a la hidrdlisis, por lo que la
fotdlisis, tanto directa como indirecta, puede considerarse como la principal ruta de

degradacion de estos compuestos en las aguas superficiales.

La fotdlisis directa tiene lugar por la absorcién directa de la radiacién solar (Braun y cols.,
1991; Zepp y Cline, 1977) Por el contrario, en la fotdlisis indirecta estan involucrados
compuestos naturales fotosensibles tales como nitratos y acidos humicos que bajo el efecto
de la radiacion solar pueden generar especies que reaccionan a su vez con los farmacos

(Zepp y cols., 1981).

En especial para los farmacos que presentan baja biodegradabilidad, la fotdlisis se convierte
en el principal camino de degradacion natural de los mismos. Para las quinolonas, por
ejemplo, que son medicamentos con conocida actividad antibacteriana, se conoce desde
hace tiempo su capacidad de degradarse fotoquimicamente bajo luz solar (Burhenne y cols.
1999).

La materia organica disuelta (MOD) desempefia un papel importante en los procesos
fotoquimicos inducidos por la luz solar en las aguas superficiales. La MOD puede actuar
como filtro interno, consumidora de radicales o precursora de especies reactivas. Un
componente fundamental de la MOD son los &cidos humicos, de composicion muy variable.
Desde el punto de vista estructural, su molécula parece estar constituida por un ndcleo de
naturaleza aromatica mas o menos condensado, y de una regiéon cortical con mayor
predominio de radicales alifaticos, presentando en conjunto el caracter de heteropolimeros
condensados. Una caracteristica importante de las sustancias humicas es su capacidad de
inducir transformaciones fotoquimicas de compuestos organicos, contribuyendo en muchos
casos a la eventual degradacion de los mismos. Este proceso ocurre cuando son activadas
por los fotones UV solares, produciendo especies reactivas, tal como los radicales hidroxilo
(*OH) u oxigeno singlete, electrones solvatados, anidn superdxido y otros, las cuales pueden
degradar los contaminantes. Ademas, la MOD activada fotoquimicamente puede reaccionar

directamente con los contaminantes presentes en el medio acuatico (Doll y Frimmel, 2003)

Asi, es evidente que los procesos de fotdlisis dependen directamente de la intensidad vy

frecuencia de la luz a la cual esta sometido un compuesto organico. La fotodegradacion
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puede no ocurrir cuando los compuestos estan presentes en un agua turbia o si se
encuentran en situaciones que tienen una baja exposicion a la luz, como por ejemplo en un
rio o lago sombreado por los arboles. La frecuencia se relaciona con el espectro de
absorcion del compuesto, que a su vez puede ser afectado por procesos de complejacion.
Por lo tanto, la eficacia de los procesos de fototransformacion puede variar de acuerdo con
condiciones ambientales tales como el pH y la dureza del agua. Y depender del tipo de
agua, de su ubicaciéon, de la estacién del ano y de la latitud. Se observa que la
fototransformacion y la fotodegradacion incompletas pueden propiciar también la aparicion

de compuestos mas estables.

Evidentemente, no todos los compuestos son fotodegradables. El grado de Ila
fotodegradacion directa e indirecta de los farmacos en el ambiente acuatico es diferente para
cada compuesto en particular. Los estudios que tienen en cuenta la fotodegradacion
indirecta a través de la interaccion con la MOD, tal como acidos humicos y acidos fulvicos,
son raros (Kummerer, 2009c). Esta consideracion se refleja claramente en la tabla 1.7,
donde se presentan algunos de los principales estudios de fotodegradacion de farmacos
realizados en los ultimos 10 afios. En general, se observa que estos trabajos contemplan la
evaluacion del proceso de fotdlisis directa y que, mayoritariamente, utilizan el agua destilada
como matriz. Ademas, variables geograficas, tales como la latitud o el periodo estacional,
son tenidas en cuenta y revelan significativos cambios en el comportamiento de un mismo
farmaco (por ejemplo para la carbamazepina, entre otros). De la misma forma, factores
fisicos como la intensidad de la radiacion y parametros quimicos de composicion de la matriz
de agua evidencian que el cambio de estas variables afecta directamente al resultado del

proceso de fotodegradacion.

Tabla 1.7 Estudios de fotodegradacion de farmacos con los respectivos porcentajes de transformacion

obtenidos.
. Proceso . % .
Farmacos . matriz - Referencias
estudiado transformacion
Antiiflamatorios/analgésicos

Ibuprofeno FD / RSN Agua destilada 0 (70 h) Yamamoto, 2009
Acetaminofen FD /RSN Agua destilada 80 (50 h) Yamamoto, 2009
FD /RSN Agua destilada 0 (10 h) Radjenovic, 2009

Diclofenaco FD / RSN (verano) Agua destilada 50 (158.9 min) Bartels, 2007

FD / RSN (invierno) Agua destilada 50 (835.5 min) Bartels, 2007
Indometacin FD / RSN Agua destilada 80 (50 h) Yamamoto, 2009
Acido mefenamico FD /RSN Agua destilada <40 (50 h) Yamamoto, 2009

FD /RSN Agua MilliQ 50 (33 h) Werner, 2005

4-MAA FD / RSS(250 W m 2 Agua MilliQ 50 (0.3 h) Gdmez, 2008

(metabolito activo dipirona) FD/RSS (765W m Agua MilliQ 50 (0.12 h) Gdémez, 2008

FD/RSS (250 W m’ ) Agua de mar 50 (0.25 h) Gomez, 2008
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FD /RSS (250 W m?) Agua dulce 50 (0.31 h) Gomez, 2008
FI (NO3)/RSS (250 W m'2) Agua dulce 50 (0.3 h) Gomez, 2008
FI (acido humico)/RSS
(250 W m'z) Agua dulce 50 (0.31 h) Gomez, 2008
Betabloqueantes
Propranolol FD / RSN Agua destilada 99 (30 h) Yamamoto, 2009
FD / RSN (40°lat; verano)  Agua destilada 50 (~ 1 dia) Andreozzi, 2003
FD / RSN (40°lat; invierno)  Agua destilada 50 (~ 6 dias) Andreozzi, 2003
Atenolol FD / RSN Agua destilada <40(50 h) Yamamoto, 2009
FD / RSN Agua destilada 0 (10 h) Radjenovic, 2009
Antiepiléptico
Carbamazepina FD / RSN Agua destilada <40(50 h) Yamamoto, 2009

FD / RSN (40°lat; verano)
FD / RSN (40°lat; invierno)

Agua destilada
Agua destilada

50 (~ 100 dias)
50 (~ 500 dias)

Andreozzi, 2003
Andreozzi, 2003

FD /RSS Agua destilada Doll, 2003
FI (MOD)/ RSS Agua destilada - Doll, 2003
Hormonas
Estrona FD /RSS Agua destilada 50 (50 min) Liu, 2004
17B-estradiol FD / RSS Agua destilada 0 (60 min) Liu, 2004
FD /RSS Agua destilada 50 (13.6 h) Leech, 2009
FI (acido humico)/ RSS Agua destilada 50 (6.1 h) Leech, 2009
Antibiéticos ]
Sulfametoxazole FD / RSS (250 W m'z) Agua destilada 40 (0.75 h) Trovo, 2009
FD / RSS (250 W m'z) ‘Agua de mar 14 (7 h) Trovo, 2009
FI (NO3’)/ RSS (250W m'z) Agua destilada - Trovo, 2009
Tetraciclina FD /RSS Agua destilada - Chen, 2008
FI (NO3’)/ RSS Agua destilada - Chen, 2008
Fl (acido humico)/ RSS Agua destilada - Chen, 2008
FI (HCO3)/ RSS Agua destilada - Chen, 2008
FI (Fe*')/ RSS Agua destilada - Chen, 2008
Ofloxacino FD / RSN (40°lat; verano)  Agua destilada 50 (~ 2 dias) Andreozzi, 2003
FD / RSN (40°lat; invierno)  Agua destilada 50 (> 4 dias) Andreozzi, 2003
Difloxacino FD /RSS (500 W m'2) Agua destilada 50 (1.23h; pH 6.0) Prabhakaran, 2009

Sarafloxacino

FD /RSS (500 W m™®)
FD /RSS (500 W m?)

FD / RSS (500 W m™)
FD / RSS (500 W m?)

Agua destilada
Agua destilada

Agua destilada
Agua destilada

50 (0.55h; pH 8.6)
50 (0.88 h)

50 (0.43h; pH 4.4)
50 (1.4h; pH 9.05)

Prabhakaran, 2009
Kusari, 2009

Prabhakaran, 2009
Prabhakaran, 2009

FD /RSS (500 W m?) Agua destilada 50 (2.69 h) Kusari, 2009
Contrastes de radiologia
lomeprol FD/RSS Agua destilada - Doll, 2003
FI (MOD)/ RSS Agua destilada - Doll, 2003
Metabolitos
Acido clofibrico FD / RSN (40°lat; verano)  Agua destilada 50 (~ 25 dias) Andreozzi, 2003

FD / RSN (40°lat; invierno)

Agua destilada

50 (~ 100 dias)

Andreozzi, 2003

FD/RSS Agua destilada Doll, 2003
FI (MOD)/ RSS Agua destilada - Doll, 2003
4-Formilaminoantipirina FD /RSS (250 W m?) Agua dulce 50 (24.7 h) Gomez, 2008
4-Acetilaminoantipirina FD /RSS (250 W m?) Agua dulce 50 (27.9 h) Gomez, 2008
Otros
Verde de Malaquita FD / RSN Agua destilada 50 (30h) Pérez-Estrada, 2008

FD: Fotdlisis Directa

RSN: Radiacién Solar Natural

RSS: Radiacion Solar Simulada

Fl: Fotdlisis Indirecta
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La necesidad de realizar estudios de degradacién fotoquimica de los contaminantes
presentes en las aguas superficiales ha sido evidenciada por diversos autores y se prevé
que en el futuro siga siendo un area de investigacion creciente (Boreen y cols., 2003). Como
se observa en la figura 1.5 las publicaciones relacionadas con el proceso de fotdlisis de
compuestos farmacéuticos ha crecido considerablemente en la ultima década, pasando de
una media anual de 66 trabajos en el afio 2000 a los 305 articulos publicados en el afo
2009. Sin embargo, la realizacion de estos estudios requiere un adecuado disefio
experimental (OECD, 2000) con el empleo posterior de técnicas analiticas, sensibles y
especificas que permitan la identificacion de los PT y que se realice una extensa evaluacion
toxicoldgica de los mismos. Es fundamental que se considere el impacto toxicolégico de la
introduccion de los PT al ecosistema acuatico a través de la alteracion de la cadena trofica,
como consecuencia de los efectos nocivos que pueden tener sobre las diferentes especies

que la componen.
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Figura 1.5 Publicaciones relacionadas con el estudio del proceso de fotdlisis de farmacos entre

2000 y 2009 (Fuente: www.sciencedirect.com; palabras clave utilizadas en la busqueda:

"photolysis” y “pharmaceuticals” ).
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1.4 Degradacién de contaminantes en agua: Fotocatalisis Solar

Como se ha mencionado anteriormente, la contaminacién del agua por la continua
aportacion de microcontaminantes, como es el caso de los farmacos y sus metabolitos, se
ha convertido en los ultimos afios en un problema medioambiental realmente relevante de
ambito mundial. Asi, este panorama ha impulsado el desarrollo de sistemas novedosos de

descontaminacion de agua mas eficaces y versatiles.

En este sentido, los Procesos Avanzados de Oxidacion (PAO) representan una opcion que
se ha revelado eficaz en los ultimos anos para el tratamiento de aguas contaminadas con
compuestos organicos. Estos procesos se caracterizan por la generacion de radicales
hidroxilo (*OH), especie altamente oxidante, a presién atmosférica y temperatura ambiente,
como se comenta mas adelante. Aunque es ampliamente reconocido el elevado potencial de
los PAO para el tratamiento de aguas conteniendo contaminantes persistentes, es también
conocido que los costes de operacion de estos PAO para la oxidacion completa de
compuestos organicos toxicos son elevados, si se comparan con los de los tratamientos
bioldgicos (Comninellis y cols., 2008). El principal coste de los PAO esta relacionado con el
uso de reactivos (por ejemplo H,O, y O3;) y consumo energético (generacion de radiacion
UV). Por ello, procesos como la fotocatalisis con TiO, o el foto-Fenton son de especial
interés dado que pueden utilizar la radiacion UV solar para generar los *OH (Malato y cols.,
2002; Malato y cols., 2003).

La fotocatalisis (mediante TiO, o foto-Fenton) se ha mostrado como un eficiente proceso de
tratamiento de contaminantes organicos en agua que permite la total mineralizacién de los
mismos (Gogate y Pandit, 2004). Mediante la fotocatalisis se generan radicales hidroxilo,
cuyo potencial de oxidaciéon (E°= 2.8 V) es mucho mayor que el de otros oxidantes
tradicionales (ozono 2.07 V, agua oxigenada 1.78 V, diéxido de cloro 1.57 V, cloro 1.36 V,
etc.). Los radicales hidroxilo son capaces de oxidar compuestos organicos principalmente
por abstraccion de hidrogeno o por adicién electrofilica a los dobles enlaces, generandose
radicales organicos libres (R¢) que reaccionan a su vez con moléculas de oxigeno formando
un peroxiradical, iniciandose una serie de reacciones de degradacion oxidativa que pueden
conducir a la completa mineralizacion del contaminante. La fotocatalisis solar, para
aplicaciones relacionadas con el tratamiento de microcontaminantes y sustancias no
biodegradables, es una tecnologia que esta en franca expansion (Malato y cols., 2009) como
expresa la figura 1.6. Se observa un incremento proximo a 10 veces en la media de
publicaciones anuales relacionadas a la fotocatalisis solar, desde el afio 2000 cuando se
publicaron 106 articulos hasta el aiio 2009 cuando el numero de publicaciones alcanzé la

cifra de 1024 articulos. Asi, se considera que este avance permita en un futuro préoximo la
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solucion de problemas reales a través de la instalacién de plantas industriales operadas con

la tecnologia de la fotocatalisis solar (Bahnemann, 2004; Blanco-Galvez, 2007).
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Figura 1.6 Publicaciones relacionadas con la tematica de la fotocatalisis solar entre 2000 y

2009 (Fuente: www.sciencedirect.com; palabras clave utilizadas en la busqueda: "solar

photocatalysis” y “pharmaceuticals”).

1.4.1 Fotocatalisis Heterogénea

El término “fotocatalisis” fue introducido en los afios 30 y desde entonces, ha sido utilizado a
menudo en la literatura cientifica mundial para designar las reacciones cataliticas que
ocurren exclusivamente bajo la accion de la luz. De hecho, en el afo 2002, la Union
Internacional de Quimica Pura y Aplicada (IUPAC, en su acrénimo en inglés) propuso la
actual definicién de fotocatalisis, que en su acepcion mas simplista denota la aceleracién de
una fotorreaccién por la accién de un catalizador. En ese contexto, terminolégicamente se
conceptua la fotocatalisis heterogénea (FH) como la fotocatalisis que ocurre en el limite entre

dos fases (sélido-liquido; sdlido-gas; liquido-gas) (Parmon y cols., 2002).

En cuanto al proceso fotocatalitico heterogéneo clasico aplicado a la descontaminacién de
agua se puede considerar que globalmente éste estd constituido por cinco etapas
independientes: (i) transferencia de lo(s) reactivo(s) de la fase acuosa a la superficie del
catalizador, (ii) adsorcién de por lo menos uno de los reactivos, (iii) reaccion en la fase

adsorbida (iv) desorciéon de los productos, (v) remocion de los productos de la regién de
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interfase. La reaccion fotocatalitica ocurre en la fase adsorbida (etapa iii). La principal
diferencia de la FH en relacién a la catalisis convencional es el modo de activacién del
catalizador, ya que se sustituye la activacion térmica por una activacion fotonica. Algunos
autores (Herrmann, 2005) defienden incluso que la fotocatalisis heterogénea se caracteriza

por interaccionar tres fases, siendo una de ellas la luz.

Cuando un semiconductor (SC) tal como 6xidos (TiO,, ZnO, ZrO,, CeO,), o sulfuros (CdS,
ZnS) es irradiado por fotones con una energia igual o superior al ancho de banda del
catalizador (Eg, figura 1.7), la absorcion de estos fotones provoca el paso de un electron
desde la banda de valencia hasta la banda de conduccién. Simultdneamente, en presencia
de una fase fluida (gas o liquido), ocurre una adsorcidon que permite una transferencia de
electrones hacia las moléculas del aceptor, mientras que los fotohuecos positivos son

transferidos a las moléculas donantes.

Cada ion formado, reacciona posteriormente para formar los intermedios y los productos
finales. Como se muestra en las reacciones (1.1-1.3), la excitacion foténica del catalizador es
el paso inicial de la activacion del sistema catalitico. Por lo tanto, se considera el fotdn como
un reactivo y el flujo de fotones como una fase fluida especial, la “fase electromagnetica”.
Asi, la energia del fotdn se relaciona con la absorcién del catalizador, no con la energia de
los reactivos. La fotoeficiéncia suele ser disminuida por la recombinacién del par electron-
hueco, la cual supone la disipacion de parte de la energia fotoeléctrica en forma de calor
(Herrmann, 1999).

hv +(SC) — e + h’ (1.1)
Ay T €6 —> A @y (1.2)
Dy + h" — Diag (1.3)
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Figura 1.7 Representacion esquematica del proceso de fotocatalisis heterogénea en una

particula de TiO, (adaptada de Herrmann, 1999).

Los fotocatalizadores mas investigados hasta el momento son los Oxidos metalicos
semiconductores y, particularmente el TiO,, que presenta una elevada estabilidad quimica y
es apto para trabajar en un amplio rango de pH. Entre todos los productos comerciales, el
TiO, P-25 Degussa, es el catalizador que proporciona mayor eficiencia cuantica para una
amplia gama de contaminantes (Fujishima y cols., 2000). Se ha observado que muchos son
los parametros que afectan directamente el proceso de FH. Aspectos relacionados con la
masa de catalizador, la fuente de radiacion, la concentracién inicial del contaminante, la
temperatura, el flujo radiante, la eficiéncia foténica, entre otros, se conocen desde hace

tiempo (Linsebigler y cols., 1995) como los parametros fundamentales de este proceso.

Desde un punto de vista histérico, se considera que la primera publicacién que aparece
sobre el proceso de FH aplicado a la descontamiancion de agua se debe a Carey en 1976
(Carey y cols., 1976). Desde entonces la evolucion del proceso de FH para el tratamiento de
aguas permite identificar cuatro etapas claramente diferentes en el desarrollo del mismo. En
una primera etapa, aproximadamente entre 1976 y 1985, solo unos pocos grupos cientificos
trabajan sobre el mismo y con escasas publicaciones ya que no se le ve una aplicacion
concreta clara. En una segunda etapa, a partir de mediados de la década de los 80 y hasta
los primeros afios de la década de los 90, y coincidiendo con una creciente preocupacion e
inquietud de la comunidad cientifica internacional sobre temas medioambientales, se plantea
la posibilidad de aplicar este proceso al tratamiento de contaminantes en agua. El éxito de
las primeras experiencias da lugar a una masiva incorporacién de grupos de investigacion

que enfocan su interés hacia este proceso. En esta situacion, a inicios de los 90s, los
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procesos fotocataliticos se llegaron a considerar como un posible método universal para la

degradacién de contaminantes organicos en agua, como resultado de optimistas

extrapolaciones de los resultados indicados anteriormente.

La tercera etapa, que se puede enmarcar entre mediados y finales de la década de los 90,
es una especie de antitesis de la etapa anterior. Aqui se tiene una profusion de resultados
contradictorios, alternandose tanto trabajos de investigacion basica como aplicada, que
llevaron a una discusion con respecto a las posibilidades reales de aplicacion del proceso
debido, sobre todo, a la baja eficiencia cuantica y a la lenta cinética del proceso global de
degradacion (Parent y cols., 1996; Romero y cols., 1999). La cuarta etapa, en la que nos
encontramos actualmente, se caracteriza por una perspectiva mas conservadora en la que la
tecnologia asociada se esta focalizando hacia unas determinadas aplicaciones que parecen
prometedoras (Augugliaro y cols., 2007). Ya no se piensa que el proceso de fotocatalisis, tal
y como se conoce Yy se define en la actualidad, pueda ser algo universal, pero si en cambio
que existen determinadas aplicaciones concretas en las que la tecnologia que se encuentra
en proceso de desarrollo puede resultar viable y competitiva (Shannon y cols., 2008; Blanco-

Galvez y cols., 2001).

En la tabla 1.8 se presenta una seleccion de las publicaciones de los ultimos cinco afos

relacionadas con la degradacion de compuestos farmacéuticos mediante FH con TiO, como

catalizador.
Tabla 1.8 Estudios de degradacion fotocatalitica de farmacos con TiO,.
o,
. rad.
. Fotocatalizador / . . % degrad. / .
Farmacos matriz  Tiempo y fuente Referencias
Reactor . M
de iluminacién
Antiiflamatorios/analgésicos
Ibuprofeno TiO, (0.1 gL"/PC1.5 AD1 25/4KJL", solar Méndez-Arriaga, 2009
TiO2 (1gL"/PC1.5 AD1 50/4 KJL", solar Méndez-Arriaga, 2009
TiO2(0,1gL")/ CPC 35 AD1 30/5KJL", solar Méndez-Arriaga, 2009
TiO.(1gL")/CPC 35 AD1 35/5KJ L7, solar Méndez-Arriaga, 2009
TiO2(1g L")/ 1.5L AD1 71/ - (RSS) Méndez-Arriaga, 2008
Acetaminofen TiO2(0.005g L")/ CPC AD2 100 / 145 min, solar Klamerth, 2009
35
nano-TiOz2 (1 g L™) /1L AD1 95 /100 min (lAmpara  Zhang, 2008
A=365 nm)
TiO2(0.2g L")/ CPC 150 AD1 100 / 24 min, solar Radjenovic, 2009
TiO2(0.2g L")/ CPC 150 ES 100/ 79.1 min, solar Radjenovic, 2009
Diclofenaco TiO2(0.005g L")/ CPC AD2 100 / 145 min, solar Klamerth, 2009
35
TiO2(0.2g L") /0,3L AD1 50/82.5 min (lampara  Rizzo, 2009
A=300-420nm)
TiO2 (0.4 g L") /0,3L AD1 50 /52.5 min (lampara  Rizzo, 2009
A=300-420nm)
TiO2(0.8gL™")/0,3L AD1 50 /52.9 min (lampara  Rizzo, 2009

A=300-420nm)
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TiO2(1.6g L") /0,3L AD1 50/52.9 min (ldmpara  Rizzo, 2009
A=300-420nm)
TiO2(0.1g L'1)/ 1,5L AD1 90 /- (RSS) Méndez-Arriaga, 2008
TiO2(0.5¢g L'1)/ 1,5L AD1 89 /- (RSS) Méndez-Arriaga, 2008
TiO2(1g L'1)/ 1,5L AD1 75/ - (RSS) Méndez-Arriaga, 2008
TiO2(0.5g L") /0,05L AD1 ~98 /30 min gRSS, Calza, 2006
750W m™)
Paracetamol TiO2(0.4 g L'1) /0.15L AD1 -/ (lampara UVA Yanga, 2008
A=365nm)
TiO2(0.4 g L'1) /0.15L AD1 -/ (lampara UVC Yanga, 2008
A=254nm)
Naproxeno TiO2(0.1g L'1)/ 1.5L AD1 44 [ - (RSS) Méndez-Arriaga, 2008
TiO2(0.5g L")/ 1.5L AD1 28 /- (RSS) Méndez-Arriaga, 2008
TiO2(1gL™")/1.5L AD1 28 /- (RSS) Méndez-Arriaga, 2008
4-MAA TiO2(0.2g L")/ CPC 35 AD1 100 / 60 min, solar Pérez-Estrada, 2007
(metabolito activo dipirona)
Betabloqueantes
Atenolol TiO2(0.25¢g L'1)/ 0.35L AD1 67 / 30 min (lampara Hapeshi, 2010
A=300-400nm)
TiO2 Hombikat UV 100 AD1 39/ 30 min (ldmpara Hapeshi, 2010
(0.25gL™")/0.35L A=300-400nm)
TiO2 Aldrich(0.25 g L'1)/ AD1 15/ 30 min (lampara Hapeshi, 2010
0.35L A=300-400nm)
TiO2 Tronox A-K-1(0.25 g AD1 30/ 30 min (lampara Hapeshi, 2010
L") /0.35L A=300-400nm)
TiO2 Tronox TR-HP- AD1 10/ 30 min (lampara Hapeshi, 2010
2(0.25gL™")/0.35L A=300-400nm)
TiO2 Tronox TR(0.25 g L AD1 9/ 30 min (lampara Hapeshi, 2010
')/ 0.35L A=300-400nm)
TiO2(0.2g L")/ CPC 150 AD1 100 / 33 min, solar Radjenovic, 2009
TiO2(0.2g L")/ CPC 150 ES 90 / 72 min, solar Radjenovic, 2009
Antiepiléptico
Carbamazepina TiO2(0.001-1g L ) - AD1 -/ RSS Doll, 2004
TiO2 Hombikat UV 100 AD1 -/ RSS Doll, 2004
(0.001-1gL™") /-
TiO2(0.5 g L") Degussa MOD -/ RSS Doll, 2005
P25/ -
TiO2 Hombikat UV 100 MOD -/ RSS Doll, 2005
(05gL™")/-
Hormonas
progesterona TiO2(0.005g L ™)/ CPC AD2 100 / 145 min, solar Klamerth, 2009
35
estrona TiO2(1gL")/0.4L AD1 45 /60 min (lampara Zhang, 2007
A=238-579nm)
TiO2(1gL™)/0.7L AD1 94 / 60 min (lampara Zhang, 2007
A=253nm)
17B-estradiol TiO2(1g L'1) /0.4L AD1 56 / 60 min (lampara Zhang, 2007
A=238-579nm)
TiO2(1gL™")/0.7L AD1 94 /60 min (lampara Zhang, 2007
A=253nm)
Antibioticos
Sulfametoxazole TiO2(0.005g L")/ CPC AD2 100 / 145 min, solar Klamerth, 2009
35
TiO2(0.1g L")/ 0.25L AD1 >95 /60 min (lampara  Hua, 2007
UVA)
TiO2(0.1g L")/ 0.25L AD1 0/60 min (lampara luz  Hua, 2007
visible)
TiO2(0.1g L™y /1L, AD1 <90/ 300 min (RSS) Abelan, 2009
recirculacion
TiO2(0.5g L") /1L, AD1 ~100 /300 min (RSS)  Abelan, 2009
recirculacion
TiO2 (2g L) /1L, AD1 ~100 /300 min (RSS)  Abelan, 2009

recirculacion
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Tetraciclina TiO2(0.5-1¢g L'1) /1L AD1 50/ 10 min (lampara Reyes, 2006
UV, A >254nm)
TiO2(0.5-1¢g L'1) /1L AD1 50 / 20 min (lampara Reyes, 2006
A =300-400nm)
TiO2(0.5-1 ¢ L'1) /1L AD1 50 /120 min (luz negra, Reyes, 2006
A=365nm)
TiO2 (1.5g L") /0.12L AD1 96,4 / 10 min gRSS, Palominos, 2009
250W m™)
Ofloxacino TiO2(0.25¢g L'1)/ 0.35L AD1 85 / 30 min (lampara Hapeshi, 2010
A=300-400nm)
TiO2 Hombikat UV 100 AD1 83/ 30 min(lampara Hapeshi, 2010
(0.25gL™")/0.35L A=300-400nm)
TiO2 Aldrich(0.25 g L'1)/ AD1 73/ 30 min(lampara Hapeshi, 2010
0.35L A=300-400nm)
TiO2 Tronox A-K-1(0.25 g AD1 67 / 30 min(lampara Hapeshi, 2010
L") /0.35L A=300-400nm)
TiO2 Tronox TR-HP- AD1 39/ 30 min(lampara Hapeshi, 2010
2(0.25gL™")/0.35L A=300-400nm)
TiO2 Tronox TR(0.25g L AD1 33/ 30 min(lampara Hapeshi, 2010
')/ 0.35L A=300-400nm)
Trimetoprim TiO2(0.1g L™y /1L, AD1 <70/300 min (RSS)  Abelan, 2009
recirculacion
TiO2(0.5g L") /1L, AD1 <80/300 min (RSS)  Abelan, 2009
recirculacion
TiO2 (2g L™ /1L, AD1 >80/300 min (RSS)  Abelan, 2009
recirculacion
Norfloxacino TiO2(1g L'1) /0.25L AD1 ~ 100/ 80 min (ldampara Haque, 2007
A=284nm)
Regulador Lipidico
Gemfibrozil TiO2(0.1-1g L'1) / FMC AD1 98,5 /30 min (lampara  Molinari,2008
“batch” 0.7L vapor Hg)
TiO2(0.1-1 g L") /FMC AD1 98,9 /40 min (ldmpara  Molinari, 2008
recirculacion 0.7L vapor Hg)
TiO, Degussa P25/ 0.5L AD1 100 / 50 min (lampara  Yurdakal, 2007
vapor Hg)
TiO2 Merck / 0.5L AD1 100 / 180 min (lampara  Yurdakal, 2007
vapor Hg)
Regulador del colesterol
Benzofibrato TiO2(0.1 gL™")/0.1L AD1 100 / <200 min (RSS, Lambropoulou, 2008
765W m?)
Medios de contraste rayos-X
lomeprol TiO2(0.5-1g L'1) /- AD1 -/ RSS Doll, 2004
TiO2 Hombikat UV 100 AD1 -/ RSS Doll, 2004
(051gL")/-
TiO2(0.5g L") - MOD -/ RSS Doll, 2005
TiO2 Hombikat UV 100 MOD -/ RSS Doll, 2005
(05gL")/-
lopromide TiO2(0.5g L") - AD1 -/ RSS Doll, 2004
TiO2 Hombikat UV 100
(05gL"y/- AD1 -/ RSS Doll, 2004
Metabolitos
Acido clofibrico Ti02(0.05-0.5g Ly - AD1 -/ RSS Doll, 2004
TiO2 Hombikat UV 100
(0.05-05gL™"y/- AD1 -/ RSS Doll, 2004
TiO2(0.5g L") - MOD -/ RSS Doll, 2005
TiO2 Hombikat UV 100
(05gL"y/- MOD -/ RSS Doll, 2005
4-Acetilaminoantipirina TiO2(0.005g L")/ CPC AD2 ~100 / 196 min, solar Klamerth, 2009

35
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Otros
cafeina TiO2(0.005¢g L'1) / CPC AD2 100/ 113 min, solar Klamerth, 2009
35

* En todos los casos en que no se especifica la origen comercial del TiO,, se considera que se ha utilizado P25-Degussa.
PC 1,5: Colector parabdlico con capacidad de tratamiento de un volumen total de 1,5L

AD1: agua destilada

CPC 35: Concentrador parabdlico compuesto con capacidad de tratamiento de un volumen total de 35L

RSS : Radiacion Solar Simulada

AD2: agua dulce

CPC 150: Concentrador parabolico compuesto con capacidad de tratamiento de un volumen total de 150L

ES: Efluente Simulado

MOD: Matéria Organica Disuelta en agua destilada

FMC: Fotoreactor de Membrana Catalitica

Contemplando los estudios que componen la tabla 1.8, se observa que la mayoria de estos
trabajos son llevados a cabo con el TiO, P25-Degussa como catalizador en agua destilada.
De hecho, muy pocos de estos estudios consideran la influencia del efecto de la matriz
durante la eliminacion de los contaminantes. El interés por la FH mediante TiO, como
método de tratamiento de contaminantes ha ido en aumento y esto se demuestra en la
figura 1.8. En el afio 2000 se publicaron 174 articulos y en 2009 el numero de publicaciones
sobrepaso los 1500 articulos. De esta forma, se constata el continuo progreso del proceso
de FH y permite una evaluacion mas correcta de las diferentes ventajas y desventajas de la

aplicacion del mismo para el tratamiento de una amplia gama de contaminantes.
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Figura 1.8 Publicaciones relacionadas con el proceso de fotocatalisis con TiO, entre 2000 y

2009 (Fuente: www.sciencedirect.com; palabras clave utilizadas en la busqueda: "TiO,

photocatalysis” y “pharmaceuticals”).
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1.4.2 Fotocatalisis Homogénea

Conceptualmente la IUPAC define la fotocatalisis homogénea como el proceso en que tanto
el fotocatalisador como las demas especies reactivas se encuentran en el mismo estado
fisico (Parmon y cols., 2002). Por tanto, en el caso de aplicaciones para el tratamiento de

aguas, el catalizador debe estar disuelto.

En este contexto, los procesos Fenton y foto-Fenton (FF) son claros ejemplos de procesos
fotocataliticos homogéneos. De forma simplificada, se puede describir el proceso Fenton
como el proceso en que una combinacion de perdxido de hidrogeno y Fe(ll) (reactivo
Fenton) en medio acido conlleva a la formacion de radicales *OH y a la oxidacién de Fe(ll) a
Fe(lll). A su vez, en el proceso FF la irradiacion del reactivo Fenton provoca la fotorreduccion

del Fe*" con la generacién adicional de mas radicales *OH.

Historicamente, el proceso Fenton fue descrito por primera vez por Henry Fenton en 1894
através de un estudio en lo cual este investigador demostré que el peroxido de hidrégeno
podia ser activado por sales de Fe®* para oxidar &cido tartarico (Fenton, 1984). A
continuacion, Haber y Weiss propusieron en 1934 que el *OH era el oxidante activo
generado mediante la reaccién de Fenton y mas tarde Barb y cols. (Barb y cols., 1949; Barb
y cols, 1951a; Barb y cols., 1951b), revisaron el mecanismo original propuesto por Haber y
Weiss para dar lugar a lo que actualmente se conoce como la reaccion en cadena “clasica”
o “via radicales libres” de Fenton, en la que se considera como etapa clave del proceso la
produccion de radicales *OH. La aplicacion de la reaccién de Fenton como proceso oxidante
para la destruccion de sustancias organicas toxicas comenzé a desarrollarse a mediados de

los afios 60 (Brown y cols., 1964).

El reactivo Fenton se ha empleado de forma eficiente en la eliminacion de farmacos de
forma individual (Shemer y cols., 2006), o de forma combinada con otros procesos de
tratamiento en la degradacion de efluentes industriales (Badawy y cols., 2009; Martinez y
cols., 2003; Tekin y cols., 2006), a efluentes contaminados con medicamentos de uso
veterinario (Ben y cols., 2009) o para el tratamiento de aguas residuales hospitalares (Berto
y cols., 2009).

La necesidad de un control estricto del pH es uno de los mayores inconvenientes del
proceso clasico de Fenton. En la mayoria de los casos se ha observado que el pH 6ptimo es
3 (Tang y Huang, 1996). Los complejos de Fe** que se suelen formar en solucion acida son
el Fe(OH)*" y Fey(OH),**, que absorben luz UV vy visible. Estos complejos sufren una

fotoreduccion para dar lugar a radicales hidroxilo y Fe*". La especie mas importante es el
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complejo Fe(OH)," debido a la combinacién entre su alto coeficiente de absorcién y su alta
concentracién relativa con respecto a otras especies de Fe*. La formacion del complejo [Fe
(H,0)]* en un pH inferior a 2.5, hace con que esta espécie reaccione lentamente con el
peréxido de hidrégeno, produciendo una menor cantidad de radicales hidroxilo, hecho que
se refleja en la disminucion de la eficiencia del proceso Fenton (Gallard y cols., 1998). Por
otro lado, a pH 3 y 7 se generan las espécies [Fe(H.0)s(OH),*", [Fex(H,0)(OH)s*" y
[Fe,(H,0);(OH),**, las cuales favorecen la precipitacién del hierro y, en consecuencia
reducen la eficacia del proceso. Otro aspecto relevante que restringe la aplicabilidad del
mismo se debe al hecho de que generalmente al final del tratamiento es preciso neutralizar
el agua previamente a ssu descarga y por tanto se generan fangos conteniendo Fe*'.
Ademas, en el proceso Fenton las reacciones 1.4 y 1.5 son de reactivo limitante, por tanto
cuando el H,O, se agota la reaccién practicamente se detiene. La regeneracion de hierro,

reaccion 1.5, es mucho mas lenta que la reaccion inicial, reaccién 1.4.

La velocidad de degradacion de los contaminantes organicos mediante el proceso de
Fenton, es fuertemente acelerada gracias a la irradiacion con rayos UV o UV/luz visible. Este
proceso se conoce como foto-Fenton (FF), y en él los complejos de Fe** sufren una
transferencia de carga ligando-metal, dando lugar a su disociacion en Fe?* y «OH. El hierro
reducido puede entonces reaccionar de nuevo con el peroxido de hidrogeno. Todo esto se
resume en las reacciones 1.6-1.8, donde L es un ligando organico (Pignatello, 1992;

Ruppert y cols., 1993).

Fe’* + H,0, —> Fe’* +'OH + OH ~ (1.4)
Fe* + H,0, —> Fe* +'HO, + H" (1.5)
FeOH* — Fe*" + HO" (1.6)
[Fe’' L] —2[Fe’ L]’ —— Fe*' +'L (1.7)
[Fe’*(OH ™) (H20)y]—2— Fe* +(x—1)OH ™ + yH,0+'0OH (1.8)
[Fe** (RCO, )] —2— Fe* +'R+CO, T (1.9)
‘R +H,0, —> ROH+"OH (1.10)
‘R+ 0, —— ROO" (1.11)

Los radicales hidroxilo reaccionan de forma conocida con los compuestos organicos,
principalmente mediante abstraccion de hidrogeno de los enlaces C-H, N-H u O-H, adicién a
enlaces C=C, adicion electrofilica, por transferencia de electrones, o adicion a anillos
aromaticos (Legrini y cols., 1993). La abstraccién de hidrogeno es el mecanismo de

degradacién mas a menudo observado. La reaccién 1.9 demuestra se puede generar

Tesis Doctoral 35



Introduccién

radicales organicos (R¢), los cuales pueden seguir oxidandose en presencia de perdxido de

hidrégeno u oxigeno molecular (reacciones 1.10 y 1.11). Como resultado, se generan

radicales hidroxilo o radicales perdxido, respectivamente. Esta serie de reacciones, conduce

la mineralizacion de los compuestos organicos. La tabla 1.9 describe una breve revision de

los estudios de degradacion fotocatalitica de farmacos via el proceso FF llevados a cabo en

los ultimos cinco anos.

Tabla 1.9 Estudios de degradacion fotocatalitica de farmacos via el proceso FF.

% degrad. /

. Fuente de Fe*/ Consumo . . .
Farmacos matriz Tiempo y fuente Referencias
Reactor H,0, . b - .
de iluminacién
Antiiflamatorios/analgésicos
Ibuprofeno 5mg L'/cpc35 50 mg L ES 100/261 min, solar  Klamerth, 2010
5mg L™'/CPC35 5mgL" ES 100/294 min, solar  Klamerth, 2010
5mg L"/CPC35 50 mg L™ ER 100/109 min, solar  Klamerth, 2010
1.2mM/0.08 L 0.04 mM AD1 >85/2 h, RSS Méndez-Arriaga,2009
1.2mM/0.08 L 0.08 mM AD1 >95/2 h, RSS Méndez-Arriaga,2009
1.2mM/0.08 L 0.16 mM AD1 100/2 h, RSS Méndez-Arriaga,2009
1.2mM/0.08 L 0.32 mM AD1 100/1 h, RSS Méndez-Arriaga,2009
20 mg L/CPC35 50 mg L™ ER 100/<100 min, Klamerth, 2010b
solar
5mg L™'/CPC35 50 mg L™ ER 100/<30min, solar  Klamerth, 2010b
Acetaminofen 5mg L'/cpc35 50 mg L ES 100/261 min, solar  Klamerth, 2010
5mg L'/cpc35 5mg L ES 100/248 min, solar  Klamerth, 2010
5mg L"/CPC35 50 mg L™ ER 100/109 min, solar  Klamerth, 2010
5mg L"/CPC150 - AD1 100/12 min, solar  Radjenovic, 2009
5mg L'/CPC150 2.5mM ES 100/21.8 min, solar  Radjenovic, 2009
5mg L'/CPC35 50mgL’  AD1(pH 2.8) 100/33 min, solar  Klamerth, 2009
5mg L'/CPC35 50 mg L™ AD1(pH 100/<20 min, solar  Klamerth, 2009
natural)
5mg L"/CPC35 50 mg L’ AD2(pH 100/50 min, solar  Klamerth, 2009
natural, sin
HCO3)
20 mg L/CPC35 50 mg L ER 100/30 min, solar  Klamerth, 2010b
5 mg L'/cPC35 50 mg L ER 100/>10 min, solar  Klamerth, 2010b
Diclofenaco 5 mg L'/cPC35 50mg L ES 100/111 min, solar  Klamerth, 2010
5mg L'/CPC35 5mg L™ ES 100/133 min, solar  Klamerth, 2010
5mg L™'/CPC35 50mg L™ ER 100/64 min, solar  Klamerth, 2010
0.05-0.75 mM/ 35-40mM AD2 ~100/100-110 min, Pérez-Estrada, 2005
CPC35 solar
0.05 mM/ CPC35 >15mM AD1 ~100/50 min, solar  Pérez-Estrada, 2005
5mg L'/CPC35 50mgL"  AD1(pH 2.8) 100/33 min, solar  Klamerth, 2009
5mg L™'/CPC35 50 mg L™ AD1(pH 100/<20 min, solar  Klamerth, 2009
natural)
5mg L'/CPC35 50 mg L™ AD2(pH 100/<25 min, solar  Klamerth, 2009
natural, sin
HCO3)
5 mg L'/cpPc35 50 mg L ER 100/<30 min, solar  Klamerth, 2010b
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Ketorolaco 5mg L'/ cPC3s5 50 mg L ES 100/191 min, solar  Klamerth, 2010
5mgL"/ CPC35 5mgL" ES 100/248 min, solar  Klamerth, 2010
5mg L'/ cpc3s 50 mg L ER 100/43 min, solar Klamerth, 2010
5mg L'/cpPc35 50 mg L ER 100/>10 min, solar  Klamerth, 2010b
Paracetamol 0.2 mM (Fe(NOs)3)/ 5mM AD1 53/5 min, luz negra  Trovo, 2008
0.8L
0.2mM (Ferrioxalato)/ 5mM AD1 98/5 min, luz negra  Trovo, 2008
0.8L
0.2mM (Ferrioxalato)/ 2mM ER 98/5 min, luz negra  Trovo, 2008
0.8L
0.2mM (Ferrioxalato)/ 2 mM ER 100/5 min, solar Trovo, 2008
0.8L
Betabloqueantes
Atenolol 5mg L'/ cPC150 - AD1 100/<3.8 min, solar  Radjenovic, 2009
5mg L'/ cPC150 2.9mM ES 100/30 min, solar Radjenovic, 2009
Antiepiléptico
Carbamazepina 5mg L'/ cpc3s 50 mg L™ ES 100/300 min, solar  Klamerth, 2010
5mg L'/ cpc3s 5mg L ES 100/336 min, solar  Klamerth, 2010
5mgL"/CPC35 50 mg L™ ER 100/158 min, solar  Klamerth, 2010
20 mg L/CPC35 50 mg L ER 100/>50 min, solar  Klamerth, 2010b
5mg L"/CPC35 50 mg L™ ER 100/<40 min, solar  Klamerth, 2010b
Antidepresivos
imipramine 5.688 mg L'/ 0.05L 363 mg L AD1 90.6/15 min, RSS Calza, 2008
(750W m?)
Hormonas
progesterona 5mg L'/ CPC35 50mg L’ ES 97/300 min, solar  Klamerth, 2010
5mgL"/CPC35 5mg L™ ES 98/336 min, solar  Klamerth, 2010
5mgL"/CPC35 50mg L™ ER 100/158 min, solar  Klamerth, 2010
5mg L'/ CcPC35 50 mg L’ AD1(pH 2.8) 100/33 min, solar  Klamerth, 2009
5mgL"/CPC35 50 mg L™ AD1(pH 100/<20 min, solar  Klamerth, 2009
natural)
5mgL"/CPC35 50 mg L™ AD2(pH 75/270 min, solar  Klamerth, 2009
natural)
5mgL"/ CPC35 50 mg L™ AD2(pH 100/>135 min, Klamerth, 2009
natural, sin solar
HCO3)
5mg L"/CPC35 50 mg L™ ER 100/<40 min, solar  Klamerth, 2010b
17B-estradiol 10 uM (Fe**) / 0.05L 1TmM AD1 (pH3) 61.7 / 160 min Feng, 2005
(lampara, A>313nm)
10 uM (Fe**) 7 0.05L 1mM AD1 (pH4) 47.9 /160 min Feng, 2005
(lampara, A>313nm)
10uM (Fe*") / 0.05L 1mM AD1 (pH5) 34.5/160 min Feng, 2005
(lampara, A>313nm)
10uM (Fe*") / 0.05L 1mM AD1 (pH6) 27.3 /160 min Feng, 2005
(lampara, A>313nm)
10pM (Fe®*) / 0.05L 0.2mM AD1 (pH3) 48.5 /160 min Feng, 2005
(lampara, A>313nm)
10pM (Fe®*) / 0.05L 0.5mM AD1 (pH3) 53.7 / 160 min Feng, 2005
(lampara, A>313nm)
10uM (Fe*") / 0.05L 2 mM AD1 (pH3) 69 / 160 min Feng, 2005
(lampara, A>313nm)
Antibiodticos
Sulfametoxazole 5mgL"/CPC35 50 mg L™ ES 98/300 min, solar  Klamerth, 2010
5mgL"/CPC35 5mgL" ES 97/336 min, solar  Klamerth, 2010
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5mgL"/ CPC35

50 mg L™ ER

2.6mg L'/ cPC35 30 mg L™ AD1 100/ -, solar Trovo, 2009
2.6mg L'/ cPc3s 60 mg L™ AM 100/ -, solar Trovo, 2009
5mg L’/ CPC35 50mgL’  AD1(pH 2.8) 100/33 min, solar  Klamerth, 2009
5mg L'/ CPC35 50 mg L’ AD1(pH 100/<20 min, solar  Klamerth, 2009
natural)
5mg L'/ CPC35 50 mg L’ AD2(pH 100/50 min, solar  Klamerth, 2009
natural, sin
HCO3)
20 mg L'/cPC35 50 mg L™ ER 100/10 min, solar Klamerth, 2010b
5mg L"/CPC35 50 mg L™ ER 100/<40 min, solar  Klamerth, 2010b
Tetraciclina 0.2mM (Fe(NO3)3)/ 10 mM AD1 100/1 min, luz Bautitz, 2007
0.5L negra
0.1mM (Fe(NOz3)3)/ 10 mM AD1 100/5 min, luz Bautitz, 2007
0.5L negra
0.2mM (Fe(NOg3)3)/ 1-20 mM AD1 100/1-1.5 min, luz  Bautitz, 2007
0.5L negra
0.2mM (Ferrioxalato)/ 1-20 mM AD1 100/8 min, luz Bautitz, 2007
0.5L negra
0.2mM (Fe(NO3)3)/ 3 mM AD1 100/0.5 min, solar  Bautitz, 2007
0.5L
0.2mM (Ferrioxalato)/ 3 mM AD1 100/3 min, solar Bautitz, 2007
0.5L
0.2mM (Fe(NOg3)3)/ 3mM AD2 100/0.5 min, luz Bautitz, 2007
0.5L negra
0.2mM (Fe(NOz3)3)/ 3mM ER 80/3 min, luz negra  Bautitz, 2007
0.5L
0.2mM (Ferrioxalato)/ 3 mM AD1 100/1.5 min, solar  Bautitz, 2007
0.5L
0.2mM (Ferrioxalato)/ 3mM AD2 100/1.5 min, solar  Bautitz, 2007
0.5L
0.2mM (Ferrioxalato)/ 3mM ER 100/1.5 min, solar ~ Bautitz, 2007
0.5L
Ofloxacino 5mgL"/CPC35 50 mg L™ ES 100/56 min, solar ~ Klamerth, 2010
5 mg L'/ cpc3s 5 mg L ES 100/114 min, solar  Klamerth, 2010
5mg L'/ cpc3s 50 mg L ER 100/102 min, solar  Klamerth, 2010
Ampicilina 0.16mM / 0.5L 24.3 mM AD1 76/50 min (lampara, Elmolla, 2009
A~ 365nm)
24 mM/0.5L 24.3 mM AD1 48/50 min (lampara, Elmolla, 2009
A~ 365nm)
Amoxicilina 0.16mM / 0.5L 24.3 mM AD1 76/50 min (lampara, Elmolla, 2009
A~ 365nm)
2.4mM/0.5L 24,3mM AD1 48/50 min (lampara, Elmolla, 2009
A~ 365nm)
0.2 mM (Fe(NO3)3)/ 5mM AD1 100/0.5 min, luz  Trovo, 2008
0.8L negra
0.2mM (Ferrioxalato)/ 5mM AD1 100/0.5 min, luz Trovo, 2008
0.8L negra
0.2 mM (Fe(NOz3)3)/ 5 mM AD1 62/1 min, solar Trovo, 2008
0.8L
0.2mM (Ferrioxalato)/ 5mM AD1 96/1 min, solar Trovo, 2008
0.8L
0.2mM (Ferrioxalato)/ 2mM RE 90/1 min, luz negra Trovo, 2008
0.8L
0.2mM (Ferrioxalato)/ 2 mM RE 85/1 min, solar Trovo, 2008
0.8L
Cloxacilina 0.16 mM/0.5L 24.3 mM AD1 76/50 min (lampara, Elmolla, 2009
A~ 365nm)
24 mM/0.5L 24.3 mM AD1 48/50 min (lampara, Elmolla, 2009
A~ 365nm)

100/198 min, solar

Klamerth, 2010
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Flumequina 5mg L'/ cpc3s 50 mg L ES 100/56 min, solar Klamerth, 2010
5mgL"/ CPC35 5mgL" ES 100/114 min, solar ~ Klamerth, 2010
5mg L'/ cPC3s5 50 mg L ER 100/102 min, solar  Klamerth, 2010
Regulador del colesterol
Benzofibrato 0.2 mM (Fe(NOs)3)/ 5mM AD1 100/3.5 min, luz  Trovo, 2008
0.8L negra
0.2mM (Ferrioxalato)/ 5mM AD1 98/5 min, luz negra Trovo, 2008
0.8L
0.2mM (Fe(NO3)3)/ 5 mM AD1 90/9 min, solar Trovo, 2008
0.8L
0.2mM (Ferrioxalato)/ 5mM AD1 100/7 min, solar Trovo, 2008
0.8L
0.2mM (Ferrioxalato)/ 2 mM RE 100/10 min, luz Trovo, 2008
0.8L negra
0.2mM (Ferrioxalato)/ 2 mM RE 100/3.5 min, solar  Trovo, 2008
0.8L
Metabolitos
4- 5mg L'/ CcPC35 50 mg L’ ES 93/300 min, solar  Klamerth, 2010
Acetilaminoantipirina
5mg L'/ cpc3s 5mg L ES 92/336 min, solar Klamerth, 2010
5mg L'/ cpc3s 50 mg L ER 100/276 min, solar  Klamerth, 2010
5mg L'/ CcPC35 50 mg L’ AD1(pH 2.8) 100/33 min, solar  Klamerth, 2009
5mgL"/ CPC35 50 mg L™ AD1(pH 100/<20 min, solar  Klamerth, 2009
natural)
5mgL"/ CPC35 50 mg L™ AD2(pH 50/270 min, solar  Klamerth, 2009
natural)
5mg L'/ CPC35 50 mg L’ AD2(pH 100/>75 min, solar  Klamerth, 2009
natural, sin
HCO3)
20 mg L/CPC35 50 mg L ER 100/>50 min, solar  Klamerth, 2010b
5mg L"/CPC35 50 mg L™ ER 100/>10 min, solar  Klamerth, 2010b
Otros
cafeina 5mgL"/CPC35 50 mg L™ ES 95/300 min, solar  Klamerth, 2010
5mgL"/ CPC35 5mgL" ES 91/336 min, solar  Klamerth, 2010
5 mg L'/ cpc3s 50 mg L ER 100/158 min, solar  Klamerth, 2010
5mg L’/ CPC35 50mgL’  AD1(pH 2.8) 100/33 min, solar  Klamerth, 2009
5mgL"/CPC35 50 mg L™ AD1(pH 100/<20 min, solar  Klamerth, 2009
natural)
5mgL"/ CPC35 50 mg L™ AD2(pH 50/270 min, solar  Klamerth, 2009
natural)
5mgL"/CPC35 50 mg L™ AD2(pH 100/>75 min, solar  Klamerth, 2009
natural, sin
HCO3)
20 mg L'/cPC35 50 mg L ER 100/<10 min, solar  Klamerth, 2010b
5 mg L'/cPC35 50 mg L ER 100/>10 min, solar  Klamerth, 2010b

* cuando no se menciona la especie de Hierro utilizada considerar Fe**

CPC 35: Concentrador parabdlico compuesto con capacidad de tratamiento de un volumen total de 35L

ES: Efluente Simulado

ER: Efluente Real proveniente de EDAR

AD1: agua destilada

CPC 150: Concentrador parabolico compuesto con capacidad de tratamiento de un volumen total de 150L

AD2: agua dulce

RSS : Radiacion Solar Simulada

AM: Agua de Mar

La degradacion de los compuestos que pertenecen a la categoria terapéutica de los

antiinflamatérios y de los antibidticos mediante FF se muestra como la mas estudiada,
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possiblemente por la relativa importancia y alto consumo de estes farmacos (véase tabla
1.9). Ademas, la mayoria de estos trabajos versan sobre la evaluacion de variables
importantes del proceso, tales como la concentracién de hierro, la concentracion de peroxido
de hidrogeno y el tipo de radiacion utilizado. Por ejemplo, en el estudio conducido por
Bautistz y Nogueira (2007), se valora el uso de distintas formas de hierro y sus posibles
efectos para el tratamiento de la tetraciclina. El efecto de la concentracion inicial del perdxido
de hidrégeno o de la proporcién Fe/H,O, es constantemente objeto de investigacion.
También se observa, en general, un aumento en la complejidad de la matriz acuosa utilizada
(ER, ES, AM), lo que representa un importante intento en ampliar el conocimento sobre la
potencialidad del proceso FF para el tratamiento de aguas reales. De hecho, en general, se
observa un incremento constante en los ultimos afos en los estudios de eliminacion de
contaminantes organicos via proceso FF. La figura 1.9, presenta el nimero de publicaciones
relacionadas con el proceso FF durante la ultima década. Estos resultados indican que en el
afio 2000 se publicaron 91 articulos y en 2009 el numero de publicaciones alcanzé la cifra de
658 articulos.

800

600 +

400 -

NUmero de publicaciones

2000 2001 2002 2003 2004 2005 2006 2007 2008 2009
Ano
Figura 1.9 Publicaciones relacionadas con el proceso de foto-Fenton entre 2000 y 2009

(Fuente: www.sciencedirect.com; palabras clave utilizadas en la busqueda: "photo-Fenton” y

“‘pharmaceuticals”).
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1.4.3 Fotorreactores Solares

Los materiales especificos necesarios para aplicaciones fotocataliticas solares tienen mucho
en comun con los usados para aplicaciones solares térmicas. Como resultado, los sistemas
fotocataliticos y fotorreactores solares han seguido los disefios de los captadores térmicos,
como son los cilindro-parabdlicos y los captadores que no concentran la radiacioon solar. En
este contexto cabe destacar que los fotorreactores solares se distinguen de los captadores
térmicos en: (i) el agua a ser tratada se debe exponer a los fotones solares, y, por lo tanto, el
tubo debe ser transparente, y (ii) la temperatura no desempefia un papel significativo en el
proceso fotocatalitico, asi que no se requiere ningun aislamiento térmico. Esto, en todo caso,
es aplicable a FH, aunque no tanto a FF, donde la temperatura si juega un papel importante,
incrementando la eficiencia conforme aumenta la temperatura. Sin embargo, se ha
demostrado que el proceso de FF no mejora su eficiencia con el incremento de temperatura
a partir de unos 45°C (Zapata y cols., 2009). Se debe remarcar que la fotocatalisis es un
proceso fotdnico, a diferencia de los procesos térmicos de aprovechamiento de la energia

solar.

La mayoria de los componentes de un sistema fotoquimico solar estan hechos de materiales
convencionales disponibles en el mercado, siendo muchos de ellos (bombas, tanques,
conexiones, sensores) idénticos a los que se utiliza para otros procesos de tratamiento de
aguas, evitando el uso de metales por las condicciones de pH y el uso de oxidantes y
teniendo en cuenta que todos los materiales usados deben ser inertes a la degradacién por
la luz solar para alcanzar un tiempo de vida minimo de operacion a la intemperie. Todos los
tubos, el reactor y los dispositivos de conexién deben soportar la presion del flujo de agua,

siendo los valores tipicos de 2-4 bares.

Los reactores fotocataliticos deben transmitir la radiacion UV solar (A>300 nm) de forma
eficiente. Con respecto a los materiales de los captadores, el aluminio es la mejor opcién
debido a su alta reflectividad del espectro UV solar en la superficie terrestre. Las
reflectividades se extienden desde el 92.3% en 280 nm al 92.5% en 385 nm. Las superficies
de aluminio son fragiles y necesitan ser protegidas contra la erosion y la abrasion, pero el
revestimiento de cristal usado en los espejos convencionales tiene la desventaja de no
trasmitir adecuadamente la luz UV. Actualmente las superficies disponibles que mejor se
ajustan a estos requisitos son: (i) aluminio anodizado electropulido y (ii) peliculas de plastico

organico aluminizado (Blanco y cols., 2000).

Oftra caracteristica importante en el disefio de los fotorreactores es que los materiales no

deben reaccionar con el catalizador o los agentes contaminantes que se trataran o sus
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productos de transformacién. Son pocos los materiales que son al mismo tiempo
transparentes a la luz UV solar y resistentes a sus efectos destructivos. La resistencia a pH
bajos es necesaria puesto que la produccion de acidos organicos e inorganicos como
subproductos de la reaccion es muy habitual. Los materiales comunes que cumplen estos
requisitos son los fluoropolimeros y varios tipos de vidrio. El cuarzo tiene una transmision UV
excelente asi como buena resistencia quimica, pero el alto coste lo hace totalmente
inasequible en sistemas fotocataliticos. Los fluoropolimeros son una buena opcién debido a
su buena transmitancia y excelente estabilidad ultravioleta asociadas a una elevada inercia
quimica. Una de las principales desventajas de este tipo de material reside en el hecho de
que para alcanzar un grado minimo de resistencia a la presion, el espesor de la pared del
tubo de fluoropolimero tiene que ser aumentado, hecho que supone una reduccién de la
transmitancia UV. Otros materiales poliméricos de bajo coste son mas susceptibles de ser
atacados por los radicales *OH. El vidrio estandar no se puede utilizar porque absorbe parte
de la radiacion UV debido a su elevado contenido en hierro. Por lo tanto, la utilizacion de un
vidrio con bajo contenido en hierro parece ser la opcion mas adecuada. El vidrio
borosilicatado tiene muy buenas propiedades transmisivas del espectro solar. Asi, se puede
considerar que tanto los fluoropolimeros como el vidrio borosilicatado son materiales validos
para la construccion de un fotorreactor, pero es mas recomendable el vidrio debido a su

mayor resistencia mecanica (Malato y cols., 2002).

Para asegurar la conversion eficiente de los fotones incidentes a las espécies portadoras de
carga, el disefio apropiado de un reactor solar es de extrema importancia (véase figura
1.10). Se ha observado que sistemas en que se concentra la luz, tales como reactores con
concentracion en forma parabdlica, no exhiben necesariamente ventajas sobre sistemas sin
concentracion de luz (Blanco-Galvez y cols., 2007). Es conocido que en la gama de
longitudes de onda del espectro solar que se puede utilizar para la excitacion del TiO, (FH),
la porcidn de radiacidon solar difusa y directa que alcanzan la superficie de la tierra es casi
igual (Bird y cols., 1983). Esto significa que un captador solar con concentracion puede
aprovechar unicamente la mitad de la radiacién solar disponible para la activacion del

catalizador.
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A s b
(a) /)' (b)

Figura 1.10 Conceptos de disefio para reactores fotocataliticos solares utilizados en el
tratamiento de aguas (a) sin concentracion (sistema de un sol), (b) con concentracion (cilindrico-

parabolico, PTC), y (c¢) captador parabdlico-compuesto (CPC).

Los disenos de fotorreactores solares para aplicaciones fotoquimicas fueron basados,
fundamentalmente, en captadores cilindro-parabdlicos (PTC, en su acrénimo inglés), que era
la tecnologia mas desarrollada y en la que histéricamente se ha puesto un mayor énfasis
(Goswami, 1995). Estos colectores pueden tener mecanismos de seguimiento solar en uno o
dos ejes y se basan en una parabola que refleja y concentra la luz solar sobre su foco (véase
figura 1.11). En dicho foco esta situado el receptor, que es el reactor tubular transparente de
vidrio. Los sistemas de concentracidn tienen la ventaja de requerir un area de tubo reactor
mucho mas pequefa, lo que significa un circuito mucho menor para confinar, manejar y

controlar el fluido del proceso.

- \ < - AL R o
b S X o i bt A 5 3

Figura 1.11 Colector cilindrico-parabdlico instalado en la PSA.

Sin embargo, los sistemas fotocataliticos con seguimiento solar tienen dos desventajas
importantes frente a los que no tienen seguimiento (sistemas estaticos). La primera es su

mayor complejidad, coste y necesidades de mantenimiento debido al propio sistema de
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seguimiento y que obliga a estructuras mas complejas y reforzadas. La segunda desventaja
de los sistemas con seguimiento solar, tan importante o mas que la primera para
aplicaciones fotocataliticas, es la imposibilidad de aprovechar correctamente la radiacion
difusa. La componente difusa llega a representar el 50% de la radiacion UV total que llega a

la superficie terrestre.

Por estas razones se ha realizado un gran esfuerzo en el disefio de sistemas estaticos
solares y sin concentracion para aplicaciones fotoquimicas en general y en especial para
procesos fotocataliticos. Sin embargo, el disefio de reactores robustos no es sencillo debido
a los requerimientos de resistencia a la intemperie, baja pérdida de carga, elevada
transmitancia en el UV, operacion a elevadas presiones, etc. Los captadores sin
concentracion también denominados “sistemas de un sol” no tienen ninguna pieza mévil o
dispositivos de seguimiento solar (véase ejemplo ilustrativo en la figura 1.12). Estos
sistemas no concentran la radiacién, asi que su eficacia no es reducida por los factores
asociados a la concentracion y seguimiento solar. Los costes de fabricacion y mantenimiento
son mas asequibles porque sus componentes son mas simples. Estos reactores permiten
utilizar tanto la componente difusa como la porcion directa de la radiacion UV solar. Aunque
los captadores sin concentracion presenten ventajas importantes, ya que el disefio de un
fotorreactor sin concentracion robusto no es trivial, debido a la necesidad de resistencia a la
intemperie y de que sean quimicamente inertes y garanticen una buena transmitancia UV.
Ademas, deben ser disefiados para soportar la presion de operacién necesarias para la
circulacion del fluido en el sistema. Por otro lado, los fotorreactores sin concentracion
desarrollados como un sistema abierto permiten que tanto los reactivos como el catalizador

se contaminen a lo largo del proceso de tratamiento.
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Figura 1.12 Colectores sin concentracion utilizados para degradacion de contaminantes mediante

FH (izquierda) y FF (derecha), desarrollados en la PSA.

Muy a menudo la inercia quimica de los materiales usados (resistencia a la corrosion y a la
exposicion a la radiacion solar) para construir un captador sin concentracion es dificil de
garantizar. Para disefar un captador solar para aplicaciones fotocataliticas, un conjunto de
condiciones debe ser considerado: (i) la radiacion UV, (ii) temperaturas de trabajo, (iii) la
eficiencia cuantica (correcto aprrovechamiento de los fotones incidentes) y (iv) la necesidad
de captar la radiacion UV difusa. Finalmente, su construccion debe ser econdmica y
eficiente, con una pérdida de carga baja. Por consiguiente, el uso de fotorreactores tubulares
tiene siempre unas ventajas decisiva respecto a los disefios mostrados en la figura 1.12.
Las tuberias suelen estar disponibles en una gran variedad de materiales y de tamanos y
son la mejor opcién para un sistema que debe manejar agua en circulacion. En este
contexto, es de destacar una categoria de captadores de baja concentracién denominados
Captadores Parabdlico-Compuestos (CPC). Los CPC son una interesante mezcla entre los
PTC vy los sistemas sin concentracién, y suponen una de las mejores opciones para las
aplicaciones fotocataliticas utilizando la luz solar. Antes de introducir los CPC, y debido a sus
especiales caracteristicas, resulta interesante exponer las principales ventajas e
inconvenientes de los PTC y los captadores sin concentracion, lo que se realiza en la tabla
1.10.
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Tabla 1.10 Comparacion cualitativa entre reactores PTC y reactores sin concentracién para

aplicaciones fotocataliticas, usando TiO, y luz solar.

Reactores Cilindro-Parabdlicos Reactores sin concentracion
Ventajas Inconvenientes Ventajas Inconvenientes

- Flujo turbulento - Sélo aprovechan la - Aprovechamiento de - Flujo laminar
(favorece la radiacion directa. la radiacién directa y (baja
transferencia de - Alto coste. difusa. transferencia de
materia). - Baja eficiencia dptica. |- No se produce materia).

- Ausencia de - Baja eficiencia sobrecalentamiento - Vaporizacion de
vaporizacioén de cuantica. del agua a tratar. compuestos
compuestos volatiles. - Sobrecalentamiento - Bajo coste. volatiles.

del agua a tratar. - Alta eficiencia optica y
cuantica.

Los reactores tipo CPC son unos sistemas estaticos con una superficie reflectante enfocada
hacia un fotorreactor cilindrico siguiendo una involuta (véase figura 1.13). Estos dispositivos
proporcionan una de las mejores Opticas para los sistemas de baja concentracion, pudiendo
ademas ser disefiados con un Rc=1, con lo que se consiguen simultdneamente las ventajas

de los PTC y de los reactores sin concentracion.

Gracias al disefio de su superficie reflectante, casi toda la radiacion que llega al area de
apertura del captador (no solo la directa, sino también la difusa) puede ser recogida y estar
disponible para el proceso fotocatalitico en el reactor. La radiacion UV reflejada por el CPC
es ademas distribuida alrededor de la parte trasera del tubo fotorreactor y como resultado la
mayoria de la circunferencia del tubo fotorreactor se encuentra iluminada. Ademas, como en
un PTC, el agua es mas facilmente conducida y distribuida que en los disefios de los
captadores sin concentracién. A diferencia de las instalaciones de PTC, no se necesitan
equipos de refrigeracion (que aumentan el coste de la instalacion) porque no existe un
sobrecalentamiento del agua. En estos casos en los que no hay concentracién solar, ningun
punto del tubo recibe mucho mas de 1 Sol de radiacion UV, debido a la relacion entre la
superficie del tubo fotorreactor y del captador. Como resultado, la radiacién UV incidente en
el reactor es muy similar a la de los fotorreactores basados en captadores de placa plana. La
eficiencia maxima de captacion anual, para captadores estaticos sin seguimiento, se
consigue con un angulo de inclinacion del sobre la horizontal semejante a la latitud del lugar
de emplazamiento. Todos estos factores contribuyen a un excelente comportamiento de los

CPC en las aplicaciones fotocataliticas solares.
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CPC (C=1) for Detox

-10 AT ] 3 10

Figura 1.13 Dibujo esquematico del recorrido de los fotones en un CPC con un semi-angulo de

la aceptancia de 90°, estando el sol situado en el cenit.

El factor de concentracion (RC) de un CPC bidimensional se expresa mediante la ecuacién
1.1. Si 6, = 90°, entonces R¢ = 1 (sistema sin concentracién solar). Cuando esto pasa, toda
la radiacion UV que alcanza el area de la abertura del CPC (directa y difusa) se puede
recoger y reorientar al reactor. Si el CPC se disefa para un angulo de aceptanacia desde
+90° hasta -90°, toda la radiacion solar difusa incidente puede ser recogida como demuestra

la figura 1.14.

RC,CPC =1/sin Ga =A/2nr (11)

Figura 1.14 Dibujo esquematico de un CPC con un semi-angulo de la aceptancia de 90°.
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De esta forma se puede considerar que los CPC han resultado ser una de las mejores
tecnologias disponibles en el mercado para la construcion de fotorreactores fotocataliticos
solares (Blanco y cols., 2009). Seguidamente se observa un fotorreactor tipo CPC instalado
en la PSA (figura 1.15).

Figura 1.15 CPC utilizado para aplicaciones solares de fotocatalisis, instalado en la PSA.

Los fotorreactores solares utilizados en esta Memoria seran descritos con mas detalle en el

capitulo 2, apartados 2.7.1y 2.7.2.

1.4.4 Sistemas acoplados de tratamiento

Las estaciones depuradoras de aguas residuales (EDAR) suelen hacer uso de sistemas
biolégicos convencionales, en especial procesos de fangos activos para reducir la carga
organica biodegradable de las aguas residuales objeto del tratamiento. Sin embargo, como
las aguas residuales industriales suelen contener un alto contenido organico asociado a la
presencia de compuestos biorrecalcitrantes, el tratamiento mediante procesos biolégicos
convencionales no es eficiente. Esta desventaja puede ser particularmente critica si estos
compuestos ademas de no ser biodegradables presentan toxicidad (Oller y cols., 2007;
Gogate y Pandit, 2004; Malato y cols., 2007; Mufoz y Guieysee, 2006; Mantzavinos y
Psillakis, 2004; Parra y cols., 2000; Pulgarin y cols., 1999; Pulgarin y Kiwi, 1996). En tales
casos, el empleo de una pre-oxidacion quimica para aumentar la biodegradabilidad de esos
compuestos biorrecalcitrantes o un post-tratamiento, también basado en oxidaciéon quimica
para eliminar aquellos que no han sido biodegradados, es una solucién a tener en cuenta. La
eleccion de una u otra esta basada en las caracteristicas del agua a tratar, como

representado en la figura 1.16.
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Los post-tratamientos se emplean como una etapa de afino después de un tratamiento
biolégico en el caso de las aguas residuales que contienen grandes cantidades de materia
organica biodegradable, ademas de compuestos biorrecalcitrantes aunque no téxicos para
los fangos activados (Haberl y cols., 1991). Los tratamientos previos son recomendables en
el caso opuesto, es decir, cuando la cantidad de contaminantes biorresistentes es muy
elevada o bien tienen elevada toxicidad para el tratamiento bioldgico (Gonzalez y cols.,
2009; Coelho y cols., 2009; Qian y cols., 1994). El punto clave es minimizar el tiempo de
residencia y el consumo de reactivos durante la etapa de oxidacion quimica, que es la mas

costosa (Sarria y cols., 2003; Esplugas y Ollis, 1997).

Alta carga de compuestos Agua residual Alta carga de compuestos
biorrecalcitrantes biodegradables

Tratamiento | <M [ Tratamiento
qUimiCO - bI0|égICO

Agua tratada

Figura 1.16 Esquema ilustrativo simplificado de las posibilidades de acople entre los distintos
procesos de tratamiento.

Asi, se considera que, para el caso de aguas residuales biolégicamente resistentes, una
alternativa viable es el uso de tecnologias avanzadas basadas en la oxidacién quimica.
Habitualmente, los métodos de oxidacion quimica presentan un elevado coste y cuando se
emplean para mineralizar los contaminantes el coste puede ser aun mayor, ya que los
productos de oxidacién que se forman durante el tratamiento tienden a ser cada vez mas
resistentes a su completa oxidacion. Por otro lado, si el tiempo de pre-tratamiento es
demasiado corto, los intermedios de reaccion generados podrian ser estructuralmente muy
similares a los componentes iniciales y seguir siendo no biodegradables (Comninellis y cols.,
2008.). No obstante hay que considerar que cuanto mas prologado es el tratamiento,
mayores son el consumo de energia (como la radiacién y la produccion de ozono, entre
otros) y de reactivos quimicos (catalizadores y oxidantes). Asi, el empleo de un pre-
tratamiento quimico debe ser el minimo posible que permita que los compuestos generados
a partir de la oxidacién parcial de los contaminantes iniciales, puedan ser degradados por la

accion de microorganismos en el proceso biolégico posterior.

Como ya se ha mencionado anteriormente, los PAO degradan la materia organica de forma

no selectiva y dependiendo de las caracteristicas del agua residual, el pre-tratamiento
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quimico puede tener un efecto insignificante o nocivo principalmente por: (i) la formacion de
productos de transformaciéon menos biodegradables y mas estables que los compuestos
iniciales, (ii) el empleo de condiciones que no favorezcan un post-tratamiento biolégico (una
situacion ilustrativa de tal condicién ocurre cuando se emplea un pre-tratamiento quimico
prolongado, lo cual proporciona una elevada mineralizacién de los compuestos iniciales
dando origen a un efluente con escaso valor metabdlico para los microorganismos), y (iii) la
presencia de reactivos quimicos (oxidantes y catalizadores) altamente téxicos para los

microorganismos del biotratamiento posterior.

El control detallado de las condiciones de operacion (temperatura, dosis y toxicidad del
catalizador y/u oxidante, tiempo de exposicion a los mismos, etc.), durante la etapa de pre-
oxidacion quimica puede minimizar los inconvenientes (ii) y (iii) antes descritos. La formacion
de productos menos biodegradables no es una situacién habitual, ya que los compuestos
mas oxidados suelen ser mas biodegradables, aunque no se puede descartar algun caso
concreto. Las variables que se emplean comunmente para describir la oxidacion quimica es
la reduccion del valor de parametros como la concentracion de Carbono Organico Disuelto
(COD) y la Demanda Quimica de Oxigeno (DQO). Por otro lado, aspectos relacionados con
la formacién de intermedios pueden ser comprobados a través de técnicas analiticas
avanzadas, las cuales permiten dilucidar la naturaleza quimica de estos intermedios y/o las
rutas de degradacion. Los parametros biolégicos usualmente se evaluan mediante: ensayos
de biodegradabilidad, ensayos de toxicidad y estudios integrados en los que el agua
parcialmente tratada alimenta a un post-tratamiento biolégico (Pulgarin y cols., 1999;
Fernandez-Alba y cols., 2002; Oller y cols 2007). Asi, un profundo conocimiento del agua
inicial y de los parametros quimicos y cinéticos asociados a parametros como la toxicidad y
la biodegradabilidad son fundamentales y determinantes para definir el tratamiento de
oxidacién quimica y garantizar que éste tenga éxito. Asimismo, normalmente es necesario
realizar experimentos que integren la degradacion quimica y biolégica para obtener la
informacion precisa del proceso combinado. Para el disefio de este sistema combinado se
deben tener en cuenta aspectos tales como: la biodegradabilidad del efluente inicial, el modo
de operacién del reactor combinado, las caracteristicas quimicas y bioldgicas del efluente del
tratamiento de oxidacién quimica, las condiciones Optimas para ambos procesos y la

eficiencia del reactor combinado (Parra y cols., 2002).

En los estudios de procesos acoplados para el tratamiento de aguas residuales, siempre hay
que considerar que cada efluente concreto debe ser evaluado individualmente. No es muy a
menudo posible dilucidar el comportamiento de un efluente a priori. Se han identificado
cuatro tipos de aguas residuales potencialmente tratables mediante los procesos de

degradacion combinados: (i) aguas residuales conteniendo compuestos biorrecalcitrantes;
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(i) aguas residuales con elevada biodegradabilidad pero que contienen también compuestos
no biodegradables y que requieren un posterior tratamiento quimico; (iii) aguas residuales
conteniendo compuestos inhibidores de los fangos activados; vy, finalmente, (iv) aguas
residuales conteniendo productos inertes al biotratamiento, los cuales, se suelen acumular
en el biorreactor y terminarian por inhibir el crecimiento de los microorganismos (Scott y
Ollis, 1995).

De acuerdo con todo lo anterior, a lo largo de los ultimos afios, fueron llevados a cabo
muchos estudios en los que la oxidacion quimica, como pre-tratamiento o post-tratamiento,
se ha utilizado con de farmacos contenidos en aguas (véase tabla 1.11). En estos trabajos

se estudiaron desde disoluciones modelo con farmacos individuales hasta efluentes reales.

Tabla 1.11 Estudios de degradacion de farmacos y/o efluentes farmacéuticos via tratamientos

combinados.
[
Farmaco/ . post- % ‘. .
: pre-tratamiento . degradacién Referencias
matriz tratamiento global
MBR ozono 100% Gebhardt, 2007
Diclofenaco/ MBR ozono+UV 100% Gebhardt, 2007
efluente EDAR MBR H202+UV 99% Gebhardt, 2007
Trat. Biolégico ozono 100% Rosal, 2009
convencional
Acido clofibrico/ MBR ozono 90% Gebhardt, 2007
efluente EDAR MBR ozono+UV 98% Gebhardt, 2007
MBR H,02+UV 97% Gebhardt, 2007
MBR 0zono 99% Gebhardt, 2007
0,
Capamazepinal B crono o S
efluente EDAR BR 202+ o ebhardt,
Trat. Bioldgico 0zono 100% Rosal, 2009
convencional
Diazepan/ MBR ozono 65% Gebhardt, 2007
efluentepEDAR MBR ozono+UV 88% Gebhardt, 2007
MBR H,02+UV 73% Gebhardt, 2007
Indometacin/ Trat. Biolégico o
efluente EDAR convencional 0zono 100% Rosal, 2009
4-MAA (metabolito C e
activo dipirona)/ Efélvzgog%?:g? ozono 100% Rosal, 2009
efluente EDAR
Ketorolaco/ Trat. Biolégico o
efluente EDAR convencional 0zono 100% Rosal, 2009
Propanolol/ Trat. Bioldgico o
efluente EDAR convencional 0zono 100% Rosal, 2009
Atenolol/ Trat. Biolégico o
efluente EDAR convencional 0z0no 100% Rosal, 2009
Sulfametoxazole/ Trat. Biolégico 0zono 100% Rosal, 2009
efluente EDAR convencional
Sulfametoxazole/ foto-Fenton SBBR 75.5% Gonzalez, 2009
agua sintética (300 mg L'de H,05)
Sulfametoxazole/ foto-Fenton SBBR 100% Gonzalez, 2009
agua sintética (400 mg L' de H,0,)
Trimetoprim/ Trat. Biolégico o
efluente EDAR convencional 0zono 100% Rosal, 2009
Naproxeno/ Trat. Biolégico o
efluente EDAR convencional 0z0ono 100% Rosal, 2009
Norfloxacino/ Trat. Bioldgico o
efluente EDAR convencional 0zono 100% Rosal, 2009
Gemfibrozil/ Trat. Biolégico 0zono 95% Rosal, 2009
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efluente EDAR

convencional

Benzofibrato/ Trat. Biolégico o
efluente EDAR convencional 0zono <100% Rosal, 2009
Ketoprofeno/ Trat. Biolégico o
efluente EDAR convencional 0zono <100% Rosal, 2009
Metronidazole/ Trat. Biolégico o
Efluente EDAR convencional 0zono <100% Rosal, 2009
Ranitidina/ Trat. Biolégico o
efluente EDAR convencional 0zono 100% Rosal, 2009
a_
metilfenilglicina/ foto-Fenton IBR 100% Oller, 2007
agua destilada
Efluente Ozono Tratamiento 849
simulado con biolégico con fangos 0° Arslan-Alaton, 2004
o Ozono+H,0> : 79%
penicilina activos
Reactor anaerobio de
Efluente lecho fluidizado Fenton/ coagulacion ) Xing. 2006
farmacéutico operado en sistema de con Al 9
lotes
Agua residual Electrocoagulacion Trat. Biolégico o Hernandez-Ortega,
industrial +0zono convencional >60% (DQO) 2010

MBR: Reactor Biolégico de Membrana

SBBR: Reactor Bioldgico Secuencial de Biopeliculas
a-metilfenilglicina: precursor en la sintesis de farmacos
IBR: Reactor Biolégico de Lecho Fijo

Un estudio pormenorizado y sistematico de las investigaciones anteriores, permiten
establecer un procedimiento de decision sobre la estrategia del tratamiento y que permita el
disefio de una instalacion de tratamiento, considerando los pasos siguientes (Malato y cols.,
2009) :

i) comprobar si las aguas residuales son potencialmente tratables por PAO y/o tratamientos
bioldgicos.

ii) seleccionar la estrategia de tratamiento en funcion de las caracteristicas de las aguas
residuales (solamente PAO, PAO-BIO, BIO-PAO y solamente BIO).

iii) desarrollar y optimizar la estrategia de combinacion (en el caso de que en el paso anterior
fuera elegida la secuencia PAO-BIO o BIO-PAO).

iv) estudiar la cinética de ambos procesos en planta piloto.

v) obtener un modelo teniendo en cuenta los datos anteriores.

vi) elegir el PAO de aplicacion mas satisfactoria.

vii) estudiar la viabilidad econémica del proceso.

viii) disefio de las instalaciones.

Debido a su especial importancia en esta Tesis, se comentan en detalle los tres primeros

pasos del mismo:

i) Comprobar si las aguas residuales son potencialmente tratables mediante PAO y/o
tratamientos bioldgicos. El primer paso seria siempre comprobar si el agua residual es
biodegradable, descartdndose todo lo comentado a continuacion si asi fuera. Si no fuera asi,
en este caso las variables que debemos considerar son: la volatilidad y la solubilidad de los

contaminantes, la concentracién de los mismos en el agua residual, y la cinética de
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degradacion del contenido organico de la matriz en estudio. La volatilidad representa un
obstaculo al disefio del reactor, y ademas se agrava si se eleva la temperatura durante el
tratamiento, lo que es habitual en los PAO. La solubilidad debe tenerse en cuenta,
especialmente cuando una segunda fase esta presente. Mientras que las especies oxidantes
("OH) se generan en la fase acuosa, el que los contaminantes estén adsorbidos en sélidos o
disueltos en una fase liquida secundaria (por ejemplo peliculas de aceite) puede ser
fuertemente perjudicial para la cinética y la reproductibilidad del proceso, puesto que la
eficacia del mismo disminuye y la incertidumbre aumenta. La concentracion del
contaminante y su influencia en el proceso también deben de ser consideradas. En este
caso, una alta concentracion del contaminante puede llevar a elevados costes de operacion
debido a los altos tiempos de residencia en el reactor. Por otra parte, bajas concentraciones

del contaminante significan que la combinacion con un biotratamiento no seria posible.

ii) seleccionar la estrategia de tratamiento en funcién de las caracteristicas de las aguas
residuales. ElI Carbono Organico Total (COT) debe de ser utilizado como un parametro
general del tratamiento y ha de ser controlado antes y durante el proceso. Ademas,
habitualmente se deben conocer la toxicidad y la biodegradabilidad y, como regla general, se
recomiendan ambos parametros al tratar efluentes reales. Una vez evaluados los parametros
de COT, de biodegradabilidad y de toxicidad, se puede seguir la secuencia propuesta en el
diagrama de decision (véase también figura 1.17) de acuerdo con las situaciones que se
describen con mayor detalle seguidamente:

a) Si las aguas residuales son biodegradables, es recomendable realizar un tratamiento
biolégico previo, ya que los tratamientos biolégicos clasicos son, actualmente, la opcion mas
asequible y de mayor compatibilidad ambiental. Después de este biotratamiento, la calidad
del efluente tiene que ser comprobada para determinar si un tratamiento adicional es
necesario o si se puede verter con seguridad el efluente una vez alcanzados los limites
legales.

b) Si las aguas residuales no son biodegradables y el COT es alto (>100 mg L), se debe de
considerar un tratamiento previo mediante PAO y un posterior biotratamiento. Después del
tratamiento se tiene que comprobar la calidad del efluente para determinar si éste cumple
con los requisitos legales medioambientales que permiten su vertido.

c) Si las aguas residuales no son biodegradables y el COT es bajo (<100 mg L™) pero la
toxicidad es alta, se puede emplear un tratamiento mediante PAO para reducir la toxicidad,
pero sin la aplicaciéon de un tratamiento biolégico subsiguiente, porque se generaria un
efluente con un COT todavia mas bajo, lo cual no convendria a un biotratamento. Seria
recomendable que estas aguas, después del tratamiento con PAO, se vertieran al sistema

publico de tratamiento de aguas residuales para afinarlas.
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d) Si las aguas residuales no son biodegradables, el COT es bajo (<100 mg L), la toxicidad
es baja, pero otros requisitos fisicoquimicos legales no se cumplen, se debe considerar un
tratamiento mediante PAO sin un tratamiento bioldgico subsiguiente. En este caso, después
del tratamiento quimico la calidad del efluente tiene que ser evaluada antes de la descarga
del mismo.

e) Si las aguas residuales no son biodegradables pero el COT es bajo (<100 mg L), la
toxicidad es baja y todos los requisitos legales para la descarga se cumplen, éstas pueden

ser vertidas con seguridad.

Agua residual
industrial

Biodegradable?

S

no N si
A 4
* . limites de descarga
CcoT? X alcanzados?
<100mg/L e /{ sl
~
>100mg/L

toxicidad? |«

baja \;>_

A 4 alta
limites de descarga alcanzados?

lsi 4 nol

h 4 Y 4

-~

descarga PAO PAO->BIO Biotratamiento descarga

Figura 1.17 Diagrama de decision para definir la estrategia mas conveniente para el tratamiento

de aguas residuales mediante combinacion de PAO y biotratamiento.

i) Desarrollar y optimizar una estrategia de acoplamiento (si se ha elegido PAO-BIO en el
paso ii). Este paso es en verdad multidisciplinario y requiere el conocimiento del proceso
bioldgico y quimico. Una serie de pardametros analiticos fundamentales a lo largo de todo el
proceso global de tratamiento necesitan ser medidos, parametros globales como: COT,
DQO, métodos cromatograficos (HPLC-UV para cuantificar los contaminantes de interés),
pruebas de toxicidad aguda (por ejemplo Vibrio fischeri y Daphnia magna), pruebas de
biodegradabilidad (DBOs, Zahn-Wellens, respirometria) y, finalmente, medidas de los
aniones y los cationes. Otra serie de parametros relacionados con las condiciones del

proceso de oxidacion quimica debe ser evaluada, la cual incluye la concentracion de hierro,
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la concentracién de H,O, y el valor del pH en el caso de foto-Fenton. Estos parametros
analiticos pueden satisfacer las necesidades desde un punto de vista ingenieril para el
disefio de una estrategia de acoplamiento. Por otro lado, si se busca la comprension
adicional de los procesos subyacentes, se deben aplicar métodos analiticos adicionales que
permitan la identificacion de los PT desconocidos. Tal estudio requiere el empleo de equipos

analiticos sofisticados, como es el caso de esta Tesis.

En sistemas combinados, se requiere un tratamiento previo mediante PAO para modificar la
estructura de los contaminantes, permitiendo que éstos sean transformados en intermedios
menos toxicos y faciimente biodegradables, lo que permite el empleo de una degradacion
bioldgica subsiguiente. La matriz fototratada quimicamente se considera que es
biolégicamente compatible después: (i) de la eliminacion de los compuesto iniciales
biorrecalcitrantes, (ii) de la eliminacién de los intermedios inhibidores y/o no-biodegradables,
(i) de la eliminacion del H,O, residual u otros reactivos que se utilizan durante el
fototratamiento, y (iv) del ajuste del pH, cuando sea necesario. Estos requisitos y toda la
informacion referente a la evolucion de la toxicidad y de la biodegradabilidad permiten la
determinacion de un punto 6ptimo de tratamiento. Sin embargo, intermedios
estructuralmente similares a los compuestos iniciales pueden permanecer en la muestra
tratada y presentar caracteristicas biorrecalcitrantes incluso despues de tratamientos
prolongados, no permitiendo en este caso el posteriro tratamiento bioldgico. En estos casos,
la dnica solucion es mineralizar los contaminantes exclusivamente mediante los PAO
(Zapata y cols., 2008).

De acuerdo con la Organizacion para Cooperacion Econdmica y Desarrollo (OCDE, en su
acronimo inglés), los ensayos de biodegradabilidad se dividen en tres categorias principales:
pruebas de biodegradabilidad de respuesta inmediata, pruebas de biodegradabilidad
inherente y pruebas de simulacién (Pagga, 1997). Los ensayos para la biodegradabilidad de
respuesta inmediata son las pruebas mas rigurosas, permitiendo un periodo corto (dias) de
aclimatacién del inéculo durante la duracién del ensayo. En general, los ensayos para la
biodegradabilidad de respuesta inmediata tienen una capacidad limitada para la prediccion
de una instalacion de tratamiento biolégico, en el cual puede tener lugar la aclimatacion de
los microorganismos al efluente, sobre todo en sistemas de tratamiento biolégico modernos,
que se basan en tecnologias donde la edad del fango es mucho mas alta si se compara con
procesos bioldgicos convencionales, como es el caso de biorreactores de membrana. En tal
situacion, de entre los ensayos de biodegradabilidad inherente el procedimiento de Zahn-
Wellens (ZW) es el método mas apropiado para la evaluacion de la biodegradacion de
soluciones de contaminantes parcialmente fotodegradados. El inconveniente de este

procedimiento es que tiene una larga duracion que puede variar desde pocos dias (es decir,
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muestras de biodegradabilidad rapida), hasta 4 semanas, que es la duracion de la prueba si

la biodegradabilidad no se muestra antes, segun el protocolo estandar.

Una técnica complementaria al procedimento de ZW son los ensayos de toxicidad aguda,
que ofrecen una respuesta rapida. Estan disponibles diferentes ensayos de toxicidad aguda
(Farré y Barceld, 2003), siendo los ensayos mas habituales los que estan basados en
bacterias bioluminiscentes (Vibrio fischeri, Photobacterium phosphoreum) ya que pueden ser
aplicados de forma facil, con resultados inmediatos y poco costosos. Otra prueba interesante
que relaciona de forma indirecta las pruebas de biodegradabilidad y los ensayos de toxicidad
aguda son los ensayos respirométricos de respuesta rapida realizados con fangos activos
(Amat y cols., 2009). Siendo una prueba rapida, la toxicidad aguda se puede evaluar
regularmente durante el curso de los experimentos que se realizan para optimizar la
estrategia de acoplamiento. Habitualmente, se debe muestrear a lo largo del experimento
para observar el impacto del tratamiento oxidativo en el comportamiento toxicoldgico. La
evoluciéon de la toxicidad se considera como un indicador de una transformacién molecular
progresiva de la solucion, pudiendo mantenerse en el mismo nivel, disminuir o aumentar
mientras avanza el tratamiento. Asi, siempre que se considere que la solucion fototratada
sufrid modificaciones sustanciales a nivel toxicolégico debe realizarse un analisis de ZW.
Este procedimiento es aplicable a cualquier punto donde la toxicidad sufre una variacion
sustancial (Lapertot y cols., 2008) y suele ayudar a que los puntos eleccionados para el test

de ZW den informacion util.

Otro parametro interesante que puede ayudar a decidir cuando aplicar o0 no un
biotratamiento (o qué muestra debe ser probada por ZW) es el Estado de Oxidacion Medio
(EOM), definido por la ecuacién 1.2, la cual considera el COT (en mM de C) y la DQO (en
mM de O,) (Scott y Ollis, 1995). El valor del EOM varia entre +4 correspondiente al estado
mas oxidado del carbono (cuando todo el C esta en forma de CO,), y -4 que corresponde al
estado mas reducido del carbono (cuando se encuentra en forma de CH,4). Normalmente el
EOM aumenta con el tiempo de tratamiento fotocatalitico hasta alcanzar un maximo a partir
del cual permanece aproximadamente constante. A partir de ese momento, el estado de
oxidacién del carbono contenido en la mayoria de los intermedios generados no cambia
sustancialmente, incluso aunque contintie el PAO. La formacion de intermedios de reaccion
cada vez mas oxidados demuestra indirectamente que el tratamiento es capaz de seguir
mejorando la biodegradabilidad del agua, ya que los compuestos mas oxidados suelen ser,
generalmente, mas biodegradables que los menos oxidados. Pero el momento en el que el
EOM se estabiliza indica una oxidacién muy avanzada de la mezcla de forma que si continua
el PAO conducira unicamente a la mineralizacion total de la misma. Ademas, es necesario

destacar que en el periodo en el que el EOM permanece constante, las velocidades de
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degradacién medidas a partir de la DQO y del COD suelen ser muy parecidas. Los cambios
en el EOM se deben también tener en cuenta para determinar cuando aplicar los ensayos de
Z\W:

4(COD - DQO)
CcoD

EOM = (1.2)

Como conclusion, la figura 1.18 resume los procedimientos que han de seguirse para
determinar la mejor estrategia de combinacion entre PAO-BIO, es decir, determinar el punto
optimo de combinacion entre un tratamiento de oxidacién quimica mediante PAO con un
tratamiento biolégico. La estrategia de combinacion entre estos procesos debe ser verificada
experimentalmente a través del estudio del proceso cinético en planta piloto (paso iv).
Seguidamente, el desarrollo de un modelo tedrico en planta piloto con su respectivo analisis
de coste (pasos v y vi) permitira elegir las condiciones mas favorables de operacion y la
estrategia de tratamiento posible (paso vii). Finalmente, después de que se hayan definido

las variables anteriores se puede proceder al disefio final de la instalacién de tratamiento

(paso viii).
¢Viabilidad de tratamiento
mediante PAO-BIO?
HPLC-UV Bacteria
cromatografia ionica bioluminiscente
cort
DQO
b r
Parametros Basicos Toxicidad
L 4 r Y A 4 Y
liberacion EOM Degradacion de Toxicidad Toxicidad
Heteroatomos estable compuestos estable inferior al 50%
no-biodegradables

|La biodegradabilidad |
| debe ser evaluada |

W

r

Estrategia de acoplamiento
optimizada mediante
PAO-BIO

Figura 1.18 Diagrama de decision para la determinacion previa de los procedimientos que se

deben aplicar para decidir una estrategia optimizada de acoplamiento mediante PAO-BIO.
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Un importante campo de aplicacion se abre en la actualidad al procedimiento de decision
anteriormente descrito ya que actualmente los PAO combinados a procesos bioldgicos estan
ganando importancia como sistema de tratamiento, de la mano del tratamiento de aguas
residuales urbanas impuesta por la Directiva Europea 91/271/EEC. Esta normativa establece
la obligatoriedad del tratamiento de todas las aguas residuales (generalmente realizada via
tratamiento biolégico), en las poblaciones entre 2000 y 10000 habitantes en el 31 de
diciembre de 2005. De la misma forma, aglomeraciones mas pequefas que ya cuenten con
un sistema de alcantarillado deben también tener un sistema de tratamiento apropiado para
la misma fecha (Directiva 98/15/EC, 2004). Esto significa que hoy en dia, a condicién de que
se hayan aplicado las regulaciones, las plantas de PAO desarrolladas en la UE pueden
verter aguas residuales pretratadas a sistemas de tratamiento biolégico convencional

cercanos a las mismas, y por tanto deben disenarse con esta importante consideracion.

1.5 Evaluacion analitica de procesos de degradacion: Identificacion de

productos de transformacion (PT)

En los ultimos afos, se ha observado un creciente desarrollo en las técnicas de analisis de
farmacos en aguas superficiales y/o aguas residuales (Fatta y cols., 2007; Hernando y cols.,
2007). La sensibilidad de los métodos analiticos desarrollados ha permitido la determinacion
de muchos de esos compuestos a concentraciones muy bajas (niveles “sub” o ppb),
permitiendo disponer de una valiosa informacién sobre la presencia de esos contaminantes
desde un punto de vista medioambiental (Mompelat y cols., 2009; Gémez y cols., 2007;

Farré y cols., 2008), como ya se ha comentado en el apartado 1.2.1 de esta Memoria.

Sin embargo, desde un punto de vista analitico, la identificacion de compuestos
desconocidos, como son los PT generados en procesos de fototransformacion y/o
fotodegradacion, presenta dificultades adicionales con respecto al analisis de compuestos
objetivo, asociadas sobre todo a la gran cantidad de compuestos que pueden generarse, a
las destacadas diferencias en sus caracteristicas fisico-quimicas y al amplio rango de

concentraciones al que son producidos.

Las diferencias de polaridad afectan principalmente a la extraccion y a la separacion
cromatografica. La ausencia de patrones para compuestos a priori desconocidos, impide la
optimizacion de ambos procesos y por ello es recomendable emplear adsorbentes de amplio
espectro y condiciones cromatograficas genéricas en la recuperacion y deteccion de estos
PT. Otro problema que se presenta a menudo en el analisis cromatografico es que los PT

generados a baja concentracién y por tanto de escasa abundancia no son “visibles” por
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observacién directa de los cromatogramas de iones totales (TIC, en su acrénimo en inglés).
Asimismo, en muchos casos los picos mas intensos facilmente observados pueden no
corresponder con un solo compuesto, puesto que puede darse la formacion de compuestos

con estructuras relacionadas, que dan lugar a coeluciones que son dificiles resolver.

A pesar de las dificultades descritas anteriomente, los estudios de fotodegradacion también
presentan ventajas, como el hecho de que todos los PT proceden de una estructura comun.
Asi, se parte de una composicion elemental conocida que puede generar informacion valiosa
a la hora de interpretar los espectros de masas de los PT, como la presencia de atomos con
patrones isotopicos caracteristicos o la presencia de fragmentos comunes, pertenecientes a
una fraccion de la molécula compartida por la molécula precursora y sus derivados (Garcia-
Reyes y cols., 2007). Por otra parte, el conocimiento previo acerca de las reacciones que
tienen lugar durante los procesos de fotdlisis, fotocatalisis y biodegradacion puede ayudar a

predecir los posibles PT que se pueden originar en cada situacion.

Considerando los aspectos anteriores, la identificacion de productos de degradacion
requiere el uso de técnicas analiticas 0 combinaciones de éstas, que sean capaces de: (i)
proporcionar una alta sensibilidad en modo de barrido completo de iones o full scan; (ii)
proporcionar informacion estructural altamente especifica y abundante y (iii) no presentar
restricciones en cuanto al tipo y la cantidad de compuestos que se pueden analizar de forma

simultanea.

La cromatografia liquida acoplada a espectrometria de masas con analizador de tiempo de
vuelo (LC-TOF-MS) satisface todos los requisitos anteriormente expuestos y ha demostrado
ser una técnica analitica extremadamente valiosa para la identificacion de compuestos
desconocidos (Gomez y cols., 2008). Cuando sea posible, la combinacion de LC-TOF-MS
con ofras técnicas complementarias, como la cromatografia de gases acoplada a
espectrometria de masas (GC-MS), también ha sido empleada con éxito con este fin (Aglera
y cols., 2005).

El empleo de la espectrometria de masas en tandem, MS/MS o MS?, con analizador de triple
cuadrupolo (QqQ-MS) o de trampa de iones (TRAP-MS), o el uso de sistemas hibridos mas
modernos como el cuadrupolo-tiempo de vuelo (QqTOF) o cuadrupolo-trampa de iones lineal
(QTRAP-MS), también proporcionan informacion estructural adicional util para la
confirmacién de estructuras de compuestos desconocidos (Siemer y cols., 2004).
Recientemente, se ha publicado una revisidon sobre la aplicacion de estas técnicas a la

identificaciéon de fotoproductos de compuestos farmacéuticos (Petrovic y Barcelo, 2007). A
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continuacion, en el epigrafe 1.5.3 se hara una descripcion sucinta de las principales técnicas

analiticas de cromatografia liquida acoplada a espectrometria de masas (LC-MS).

1.5.1 Cromatografia liquida acoplada a espectrometria de masas (LC-MS)

En el afio 2002 la Real Academia de Ciencias Sueca galardoné con el Premio Nobel de
Quimica a los cientificos John B. Fenn, Koichi Tanaka y Kurt Wiithrich por su exitoso trabajo
en el desarrollo de métodos analiticos para la identificacion y analisis estructural de
macromoléculas bioldgicas a través de técnicas de ionizacion “blanda”, como la ionizacion

por electrospray (ESI) y desorcion por soft-laser, descubiertas por estos cientificos.

No obstante, antes de tal hecho la combinacion entre la cromatografia liquida y la
espectrometria de masas ya era una tematica de investigacién en notable expansion.
Diversos tipos de interfaces se han desarrollado para LC-MS, incluyendo fuentes de
bombardeo atéomico rapido (FAB, en su acrénimo en inglés) y thermospray (TSP). Sin
embargo, una aceptacion amplia de la LC-MS soélo ocurrié con el advenimiento de nuevos
métodos de ionizacion tales como la ESI. Desde entonces, la LC-MS tiene un papel
fundamental en la identificacion y el analisis de farmacos tanto en el proceso de produccion
como en su determinacion en ecosistemas naturales. Ademas de los nuevos métodos de
ionizacion, la fuerza impulsora del éxito de la LC/MS se debe a su flexibilidad en disefios
experimentales, su extraordinaria capacidad para generar informacion cualitativa y
cuantitativa, asi como la confiabilidad y la asequibilidad de los sistemas comerciales

actualmente disponibles en el mercado.

Es notable la diversidad en la instrumentacion y usos de la LC-MS para el andlisis de
muestras de interés medioambiental. Como se puede observar en la tabla 1.12, los sistemas
de LC-MS permiten una identificacion fiable de muchos farmacos a través del uso de
técnicas apropiadas de ionizacion y de deteccion. Algunos de los trabajos mas recientes de
identificacion y cuantificacion de estas sustancias mediante LC-MS en muestras tales como

influentes y efluentes de EDAR y aguas superficiales son descritos a continuacion.

Tabla 1.12 Determinacion de farmacos mediante LC-MS.

Concentracion

Farmacos Matriz (ng L'1) Técnica Referencias
Antiiflamatorios/analgésicos
Ibuprofeno Influente <760-3204 LC-MS/MS Lacey, 2008
Aguas 42 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 20 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 20 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 370 LC-MS/MS Ternes, 2001
Aguas 0,358* LC-MS/MS Marchese, 2003
superficiales
Aguas 0,751* LC-QqTOF Marchese, 2003
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superficiales
Efluente 42-10639 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007
Acetaminofen Aguas 40 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 58 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 58 LC-MS/MS Gros, 2006
Ketoprofeno Aguas 70 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 73 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 95 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 200 LC-MS/MS Ternes, 2001
Aguas 0,211* LC-MS/MS Marchese, 2003
superficiales
Aguas 0,63* LC-QqTOF Marchese, 2003
superficiales
Efluente 225-954 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007
Naproxeno Aguas 20 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 32 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 32 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 300 LC-MS/MS Ternes, 2001
Aguas 0,234* LC-MS/MS Marchese, 2003
superficiales
Aguas 0,468* LC-QqTOF Marchese, 2003
superficiales
Efluente 359-4200 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007
Propifenazona Aguas 23 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 9 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 30 LC-MS/MS Gros, 2006
Diclofenaco Efluente <743-<2478 LC-MS/MS Lacey, 2008
Aguas 5 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 30 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 30 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 810 LC-MS/MS Ternes, 2001
Aguas 0,115* LC-MS/MS Marchese, 2003
superficiales
Aguas 0,574* LC-QqTOF Marchese, 2003
superficiales
Efluente 6-5922 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007
Indometacin Aguas 20 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 20 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 20 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 30-3819 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007
Acido mefenamico Efluente 540-1050 LC-MS/MS Lacey, 2008
Aguas 2 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 20 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 26 LC-MS/MS Gros, 2006
4-MAA Efluente 9-9253 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007
(metabolito activo
dipirona)
Betabloqueantes
Propranolol Influente 17 LC-MS/MS Nikolai, 2006
Efluente 4,4 LC-MS/MS Nikolai, 2006
Influente 92 LC-MS/MS Piram, 2007
Efluente 2 LC-MS/MS Piram, 2007
Aguas 7 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 20 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 40 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 170 LC-MS/MS Ternes, 2001
Efluente 16-100 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007
Metoprolol Influente 42 LC-MS/MS Nikolai, 2006
Efluente 17 LC-MS/MS Nikolai, 2006
Influente 11 LC-MS/MS Piram, 2007
Efluente 1 LC-MS/MS Piram, 2007
Aguas 12 LC-MS/MS Gros, 2006
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superficiales
Influente 30 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 36 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 730 LC-MS/MS Ternes, 2001
Efluente 18-154 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007
Atenolol Influente 110 LC-MS/MS Nikolai, 2006
Efluente 12 LC-MS/MS Nikolai, 2006
Influente 170 LC-MS/MS Piram, 2007
Efluente 1,8 LC-MS/MS Piram, 2007
Aguas 30 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 40 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 141 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 275-4850 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007
Antiepiléptico
Carbamazepina Efluente 163-881 LC-MS/MS Lacey, 2008
Aguas 10 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 40 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 61 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 2100 LC-MS/MS Ternes, 2001
Efluente 69-273 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007
Reguladores del colesterol
Gemfibrozil Influente <26-<86 LC-MS/MS Lacey, 2008
Efluente <32-330 LC-ESI-MS/MS Lacey, 2008
Aguas 3 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 3 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 9 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 400 LC-MS/MS Ternes, 2001
Efluente 2-28571 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007
Hormonas
Estrona Efluente 1 LC-MS/MS Ternes, 2001
Antibiéticos
Sulfametoxazole Efluente <116-<553 LC-MS/MS Lacey, 2008
Aguas 16 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 60 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 120 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 400 LC-MS/MS Ternes, 2001
Efluente 91-794 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007
Trimetoprim Influente <171-<57 LC-MS/MS Lacey, 2008
Efluente <67-36 LC-ESI-MS/MS Lacey, 2008
Aguas 4 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 40 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 82 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 320 LC-MS/MS Ternes, 2001
Efluente 99-1264 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007
Ofloxacino Aguas 56 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 110 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 110 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 217-13426 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007
Azitromicina Aguas 3 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 10 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 23 LC-MS/MS Gros, 2006
Eritromicina Aguas 14 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 20 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 20 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 106-973 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007
Contrastes de radiologia
lomeprol Efluente 370 LC-MS/MS Ternes, 2001
Metabolitos
Acido clofibrico Influente <222-<740 LC-MS/MS Lacey, 2008
Aguas 3 LC-MS/MS Gros, 2006
superficiales
Influente 6 LC-MS/MS Gros, 2006
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Efluente 6 LC-MS/MS Gros, 2006
Efluente 370 LC-MS/MS Ternes, 2001
Acido salicilico Influente 351-9172 LC-MS/MS Lacey, 2008
Efluente <115 LC-MS/MS Lacey, 2008
4- Efluente 40-10114 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007
Formilaminoantipirina
4- Efluente 2109-25030 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007
Acetilaminoantipirina
Otros
cafeina Efluente 262-24658 LC-QTRAP-MS/MS Martinez Bueno, 2007

* Limite de deteccion

Diversos analizadores de masa pueden imponer requisitos técnicos unicos cuando estan
acoplados a la LC. En este contexto, la comprensién de los principios de funcionamiento y
las propiedades técnicas de las interfaces en LC-MS y de los analizadores de masa es

fundamental.

Particularmente, la LC-MS tiene una amplia gama de usos en la industria farmacéutica,
donde la cuantificacion y la caracterizacion estructural de compuestos inestables e
hidrofilicos es rutinaria y requiere, por ejemplo, pruebas y caracterizaciones estructurales de

los compuestos o estudios cinéticos y de impurezas, entre otras.

En lo que se refiere a las técnicas de deteccion, a continuacién se comentan brevemente las
caracteristicas de los diversos analizadores que estan disponibles actualmente en el
mercado y que son ampliamente empleados en la identificacion y cuantificacion de los

compuestos estandar y, en particular, para el analisis de los PT.

1.5.2 Técnicas e instrumentacion

En los ultimos 15 afos, los esfuerzos de los investigadores en el campo de la LC-MS han
cambiado considerablemente. En los primeros afios, la mayor parte de la atencion se centrd
en resolver los problemas con las interfaces y en el desarrollo de nuevas tecnologias. Sin
embargo, hoy en dia la mayoria de los avances se centran en las aplicaciones con los
equipos comercialmente disponibles. Las nuevas interfaces a presion atmosférica han sido la

clave de este desarrollo.

Una interfaz ideal de LC/MS debe tener las siguientes caracteristicas: (i) permitir una
transferencia eficiente y exacta de la muestra del LC al MS con poca destruccion o pérdida
de analitos; (ii) permitir una amplia posibilidad de métodos de LC y de condiciones de
funcionamiento del MS; (iii) garantizar la integridad del analisis cromatografico con el minimo
ensanchamiento de los picos; (iv) proporcionar velocidad y confiabilidad; (v) requerir minimo

mantenimiento y entrenamiento para operar los equipos.
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En este contexto, muchas interfaces se han desarrollado para hacer frente a estos desafios.
Algunos de los métodos de acoplamiento, tales como el moving bel’ o Particle Beam
Interface (PB), se basan en la eliminacién concomitante del solvente antes de que éste entre
en el espectrometro de masas. Otros métodos tales como la introduccion liquida directa
(DLI) o flujo continuo FAB, fraccionan el flujo del liquido que se introduce en la interfaz para
obtener un flujo que se pueda infundir directamente en la fuente de ionizacién. Sin embargo,
estos tipos de interfaces pueden manejar solamente una fraccion del flujo liquido de la LC.
Un cierto numero de interfaces tales como ionizacion quimica a presion atmosférica (APCI),
electrospray (ESI) y thermospray (TSP) pueden tolerar flujos mucho mas altos sin requerir
que el flujo esté partido en el extremo de la columna del analisis cromatografico. Los iones
que se producen en fuentes de ionizacidon a presion atmosférica se trasladan directamente al

espectrometro de masas. Las tres técnicas estan basadas en la formacion de aerosoles.

A continuacion se realizara una breve descripcion en la cual se presenta el desarrollo de las
diversas interfaces en LC/MS. Sin embargo, no se espera efectuar una presentacion
exhaustiva de los principios de funcionamiento de estas interfaces ya que estudios
excelentes de estas técnicas se pueden encontrar en articulos publicados por Niessen vy

cols. (Niessen y cols., 1991; Niessen y Tinke, 1995; Niessen, 1998).

I. Acoplamiento moving belt. La interfaz denominada moving wire fue desarrollada por Scott

y cols (1974) y la interfaz moving belt fue desarrollada poco después por McFadden y cols.
(1976). Esta fue la primera interfaz comercial para LC/MS, introducida en el mercado en
1977. En ambas técnicas, el eluyente se deposita sobre un alambre de acero inoxidable, o
una placa hecha generalmente de poliimida (conocida como “Kapton”), eliminandose
seguidamente el solvente mediante vacio. El analito sélido residual se vaporiza en la fuente
de ionizacion. La eliminacion de los solventes se obtiene generalmente pasando una

corriente eléctrica a través del alambre.

El dispositivo movil del alambre presenta algunas desventajas importantes. Debido a la
pequena superficie del alambre inoxidable (aproximadamente 0.1 milimetros de diametro), el
dispositivo puede acomodar solamente alrededor de 10 pL min™ de eluyente, lo que da lugar
a una escasa sensibilidad. El sistema es dificil de operar en modo continuo. El desarrollo de
esta tecnologia ha llevado a la invencion de una interfaz conocida como continuous moving
belt, la cual ofrece mayor eficacia y por tanto una sensibilidad y transferencia mejoradas.
Esta interfaz es capaz de manejar hasta mLmin™ de fase mévil y, una de sus principales
ventajas es su capacidad de ionizar el analito sélido usando la ionizacion eletronica (El) o la
ionizacion quimica (Cl). Ademas de la El y Cl, se ha observado que la ionizacién directa FAB

habitualmente presenta la masa molecular relativa y los iones fragmento.
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[I. Introduccién liquida directa (DLI): La interfaz DLI se convirti6 en 1981 en la segunda

interfaz disponible comercialmente para sistemas de LC/MS. En este caso, el eluyente
liquido se introduce en la fuente de iones a través de un capilar o de un diafragma por medio
de un orificio. Como el nombre indica, en la DLI se introduce directamente el analito de la
solucion a la fuente del MS. En ese caso, se da a la solucion suficiente energia que permite
ionizar los iones preformados en la solucion tales como moléculas protonadas, moléculas
deprotonadas, moléculas ionizadas e iones solvatados, los cuales pueden ser desorbidos en
el espectrometro de masas mientras que el solvente es vaporizado y eliminado por el

sistema de vacio.

Los indices de corriente maximos compatibles con las interfaces DLI estan en el rango de 50
a 100 pL min™". Las columnas Microbore (<1 mm) que trabajan desde 5 hasta 100 pL min™ se
adaptan idealmente a este sistema. Se requiere un divisor de flujo para acoplar un LC
convencional con una interfaz de DLI ya que se introduce solamente una fraccion del
eluyente total en el espectrometro de masas. Partir el flujo fuera del espectrometro de masas
da lugar a una consecuencia indeseable: la pérdida de sensibilidad. Este inconveniente
puede ser minimizado al incorporar el divisor de flujo en la camara de desolvatacion del
espectrémetro de masas. La eliminacién del solvente es alcanzada convertiéndose el vapor
generado por el solvente sin pérdida de muestra y, por lo tanto, de sensibilidad. Asi se evita
el exceso de presion dentro del espectrometro de masas mientras que indices de corriente

mas altos pueden ser utilizados.

lll. Thermospray (TSP): El TSP es una interfaz capaz de eliminar con eficacia el solvente de

la muestra (fase movil) a través de un vaporizador capilar a elevada temperatura. Esta
interfaz se adapta facilmente a los eluyentes utilizados en LC de fase reversa, los cuales
presentan flujos convencionales entre 0.5 y 2.0 mL min™ y una alta sensibilidad (niveles de
picogramas). Un TSP basico se compone de un vaporizador de alta temperatura que se
interconecta a una camara de desolvatacién, y de un filtro extractor de iones. Cuando se
bombea una muestra en un capilar inoxidable a elevada temperatura tiene lugar una rapida
evaporacion del solvente, dando como resultado un aerosol cargado de pequefas gotas. La
desintegracién de las gotas cargadas ocurre debido a la evaporacion continuada del
solvente y por la repulsion Coulombica entre las cargas. Eventualmente, el proceso genera
iones y/o moléculas neutras, los cuales son llevadas a la superficie de las microgotas. Los
iones son extraidos y acelerados hacia el analizador por un sistema de voltaje electrostatico.
Por lo tanto, el TSP es una interfaz y una fuente de iones, que hace innecesaria una fuente

de ionizacion.
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Los iones en el proceso TSP también se pueden producir en dos etapas, de forma similar a
la CI convencional. Los iones reactivos (por ejemplo, NH,*, forman electrolitos tales como el
acetato de amonio), los cuales reaccionan con las moléculas del analito en fase gaseosa
para generar los iones positivos del analito. Este proceso puede también ser utilizado para

generar los iones negativos del analito.

La interfaz TSP fue muy popular y atractiva en los afios 80, como resultado de su comodidad
de uso y funcionamiento confiable. Los sistemas comerciales de LC/MS con TSP estan
equipados con un filamento emisor de electrones para aumentar el proceso de Cl. Ademas,
este tipo de sistema TSP puede ser operado en tres modos distintos: (a) modo de ionizacion

TSP, (b) modo filamento-on, y (c) modo de ionizacién por descarga.

IV. EAB de flujo continuo: El principio del FAB es muy similar a la espectrometria de masas

de iones secundarios (SIMS, en su acréonimo en inglés). Sin embargo, el FAB utiliza una
matriz liquida, tal como glicerol, en el cual se disuelve la muestra. Se utiliza la matriz para
aumentar la sensibilidad y la estabilidad de la corriente de iones. Barber y cols. introdujeron
el FAB en 1981 (Barber y cols., 1981). En esta técnica, el bombardeo de una superficie
liquida por un haz de atomos con alta energia tales como xenén o argén, causa la desorcion
continua de los iones caracteristicos de este liquido. En un espectro tipico de FAB, el ion del
analito se forma generalmente como iones protonados o cationizados en modo FAB positivo
y deprotonados en modo FAB negativo. También puede que se formen algunos pocos iones
fragmento. Generalmente el espectro contiene picos de la matriz, tal como clusters
protonados de glicerol, cuando se utiliza éste como solvente, habitualmente para aumentar
la sensibilidad y la estabilidad de la corriente del iones. La interfaz FAB de uso mas general
en LC/MS es la conocida FAB de flujo continuo (CF-FAB, en su acrénimo en inglés), en la
cual atomos o iones con elevada energia se dirigen en un blanco a lo largo de la cual la
matriz liquida puede ser anadida al eluyente de la columna, pre- o post-columna, y el flujo
pasa continuamente por la fuente del espectrometro de masas donde es bombardeado con
el flujo de iones. El flujo maximo est4 comprendido en el rango entre 5y 15 pL min™. Un
estudio completo de los principios y del uso del CF-FAB para LC/MS ha sido elaborado por
Caprioli (1990).

V. Particle Beam Interface (PB): La interfaz PB es un dispositivo capaz de separar el

solvente del soluto sin generar pérdidas del mismo (soluto). El desarrollo de esta interfaz se
basé en el trabajo de Browner y cols. (Willoughby y cols., 1984; Winkler y cols., 1988). El
eluyente de la LC pasa a través de un nebulizador y se convierte en un aerosol con alta
velocidad. El nebulizador esta asistido neumaticamente, o termicamente. Los solventes

comienzan a evaporarse y el soluto comienza a concentrarse. Cuando las pequenas gotas
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liquidas salen de la camara calentadora, éstas son conducidas como un haz de particulas
con alta energia hasta la camara de ionizacion. En verdad, la PB solo es una técnica de

introduccion de la muestra donde la ionizacion es efectuada posteriormente por El o por CI.

VI. Electrospray (ESI): La ESI se ha convertido en la interfaz de uso mas general en LC/MS

en la actualidad. Esta interfaz fue desarrollada por Fenn y cols. (1985). La ESI es un método
continuo de ionizacion que es particularmente util para el uso como interfaz con
cromatografia liquida de alta resolucion (HPLC, en su acrénimo en inglés). Ademas, se
considera la ESI como una técnica de ionizacion blanda, la cual permite la determinacion de

pesos moleculares de una gran variedad de analitos.

En la ESI la muestra es disuelta en la fase mdévil, mezclando una parte de agua y otra de
acetonitrilo o metanol, y es bombeada a través de un fino capilar de acero inoxidable. La
punta del capilar esta a presion atmosférica dentro de la primera regioén del espectrémetro y
se le aplica un alto potencial (del orden de 3 a 4 kV) con respecto a un contra electrodo (que
trabaja a un potencial cercano a 0 V). La gran diferencia de potencial crea un spray
electrostatico de multiples gotitas cargadas conteniendo la muestra. El proceso de formacion
del spray es asistido por una corriente de nitrégeno gaseoso (conocido como gas
nebulizador) que fluye a través de un tubo coaxial al capilar de acero inoxidable. A menudo
se refiere esta técnica como ESI asistido neumaticamente o lonspray. El spray es dirigido
hacia una corriente de nitrégeno gas caliente (gas cortina secante, que tiene la funcion de
acelerar la desolvatacion de las moléculas de la muestra), a través de una serie de camaras
mantenidas a un vacio creciente. Después de la desolvatacién, que origina la pérdida de
moléculas de solvente-fase maovil con la subsiguiente concentracion de cargas, se producen
los iones en fase gas, por un fendmeno de repulsién de cargas (explosién coulombica) y son

llevados hacia la regién de alto vacio del analizador de masas.

La técnica electrospray es considerada una técnica de ionizacion blanda, ya que muy poca
mas energia es trasferida a la molécula que la requerida para producir la ionizacién. Asi se
generan compuestos protonados, desprotonados o moléculas catidénicas que sufren muy
poca fragmentacion, incluso aunque provengan de sustancias termolabiles muy polares. Los
iones generados de grandes moléculas (por ejemplo >1000-2000 Da) son con frecuencia
multiplemente cargados, produciendo un espectro de masas complejo que refleja el
desarrollo de los diferentes estados de carga. Este puede ser mateméticamente
transformado en un espectro de masas sencillo que revela los pesos moleculares de los

analitos.
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La fragmentacion puede inducirse, bajo ciertas condiciones, mediante la imposicién de un
pequefo voltaje de aceleracién a las moléculas cargadas en la region a presién atmosférica
entre el capilar y el cono de muestra. La disociacién ocurre como resultado de una activacion
por colisiones en la region todavia rica en particulas. Esta técnica es conocida como
disociacion inducida por voltaje en cono o disociacién en fuente (insource dissociation). Cabe
destacar algunos excelentes estudios realizados sobre el mecanismo de ionizacion en ESI
(Bruins, 1998; Niessen, 1999).

VII. lonizacién Quimica a Presion Atmosférica (APCI): La APCI es una técnica de ionizacién

en la que los iones son producidos a presion atmosférica, donde el efluente liquido se
introduce en la fuente a través de una interfaz muy similar a la utilizada en ESI. La diferencia
consiste en que el liquido procedente del sistema cromatografico pasa a través de un
vaporizador calentado que facilita la rapida desolvatacién/vaporizacion de las gotas. Las
moléculas de analito y disolvente atraviesan una region donde mediante descarga en corona
se favorecen las reacciones idon-molécula entre el analito y los iones formados desde el
disolvente en fase vapor a presion atmosférica, con un alto grado de eficiencia. La
protonacion ([M+H]") se produce en el modo positivo de APCI y la transferencia electronica
(M—H)" en el modo negativo de APCI.

Asi, la ionizacion a presion atmosférica (API), y por lo tanto la ESI y la APCI, son técnicas de
ionizacion blandas que, actuando a presion atmosférica y no a alto vacio como es habitual
en otras técnicas, obtienen un alto rendimiento de produccién de iones. Su eficacia es muy
superior a la obtenida mediante TSP o PB, y es una técnica versatil y robusta, por lo que

estas interfaces se han convertido en las mas ampliamente utilizadas en diversas areas.

Tanto la ESI como la APCI se aplican en el analisis de una amplio gama de compuestos y
problemas, incluyendo especies no volatiles, térmicamente labiles y/o polares. Ademas,
ambas proporcionan una alta sensibilidad, lo que es esencial para el analisis
medioambiental, donde la mayoria de las veces los contaminantes estan a niveles trazas (ng
L™ o yg L™). Una representacion esquematica simplificada de estas dos interfases puede ser
vista en la figura 1.19. La ESI es una técnica particularmente mas conveniente para el
analisis de compuestos polares, mientras que APCI es muy efectiva en el analisis de
sustancias de polaridad media o de baja polaridad. En el analisis de farmacos, las técnicas
LC/MS y LC-MS/MS con ESI, han sido las mas empleadas frente a la APCI, obteniéndose en
la mayoria de los casos mejores limites de deteccion. No obstante, la APCI es un valioso
complemento a ESI, ya que tolera mayores valores de flujo y permite el analisis de
moléculas de baja polaridad, ademas de ser menos susceptible a las interferencias de la

matriz.
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Figura 1.19 Representacién ilustrativa de las técnicas de ESI y APCI.

En muchos instrumentos de LC-MS es muy facil el intercambio entre las técnicas de ESI y
APCI, y otros disponen de una fuente multimodo para la deteccién simultanea ESI y APCI
con posibilidad de doble polaridad +/- y/o modo individual. Esto es muy util para el desarrollo
de métodos y analisis de muestras complejas que requieren tanto ESI como APCI. Ademas
ambas interfaces pueden trabajar tanto en modo positivo como negativo. La seleccién de
uno u otro modo de trabajo puede tener un fuerte impacto en la intensidad de la sefal, la

formacion de aductos o el ruido quimico encontrado.

Recientemente se han utilizado otros tipos de interfaces que expanden el rango de

aplicacion de la LC a compuestos menos polares, como la foto ionizacién a presion
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atmosférica (APPI), la electroquimica con ESI o captura de ionizacion electronica con APCI.

Estos diferentes modos de ionizacion son descritos con detalle por Hayen y Karst (2003).

En la figura 1.20 se demuestra la aplicabilidad relativa de las diferentes técnicas de
ionizacion en funcion del peso molecular y la polaridad de los analitos. Como se observa, la
técnica de ionizacion ESI es la mas suave e ideal para compuestos labiles. También ésta es
la interfaz con mayor aplicabilidad y sensibilidad, indicada para compuestos de baja-media a
muy alta polaridad que se pueden ionizar en solucion y mediante la formacién de iones con
multiples cargas, permite el analisis de compuestos de muy elevado peso molecular. Por otro
lado, la APCI es valida para compuestos de baja a alta polaridad y requiere compuestos con
una cierta volatilidad. Ademas presenta una buena sensibilidad para compuestos de
polaridad y peso molecular intermedios. Finalmente, la APPI, como la APCI, es una técnica
indicada para compuestos de muy baja a alta polaridad y requiere compuestos con una

cierta volatilidad y posibilita el analisis de compuestos apolares.

Peso Molecular

100,000 =
10,000 =~
1000 =
APPI
APCI
100 =
Andex Polaridad iy Eo

Figura 1.20 Aplicabilidad relativa de las técnicas de ionizacién de LC-MS.

Hay que tener en cuenta que, ademas del desarrollo de estas interfaces, se han producido
otras mejoras técnicas. Asi, la introduccion del flujo de iones de forma no axial, implica una
disminucion en la cantidad de matriz que pasa al sistema, mejorando el rango lineal,
disminuyendo las interferencias de matriz en la ionizacién y evitandose los problemas de

obturacion, lo que ha permitido sistemas mas robustos (Niessen, 2003).
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1.5.3 Analizadores para LC-MS

Los iones generados mediante las técnicas de ionizacion mas ampliamente utilizadas, ESI o
APCI, son guiados hacia el espectrémetro de masas y separados por su relacién masa/carga
(m/z) creando el espectro de masas. El espectro de masas es una representacion grafica de
la intensidad en funcién de la relacion m/z. El pico con mayor intensidad en el espectro es
llamado pico base, y es casi siempre la molécula protonada en ionizacién positiva o la
molécula desprotonada en ionizacion negativa. Generalmente, el espectro se normaliza a la
intensidad del pico base, dando como resultado intensidades relativas. El espectro de masas

nos proporciona el peso molecular e informacion estructural de los analitos.

Habitualmente en LC/MS se utiliza una técnica de fragmentacion de baja energia
denominada disociacion por colisién inducida (CID). Por esta razdn, casi siempre el ion
molecular es el pico base. Normalmente, el incremento del voltaje de fragmentacion en la
fuente conlleva un aumento en la fragmentacion mediante CID, llegandose incluso a la

destruccioén parcial o total del protén o de los aductos formados (Thurman y cols., 2005).

Una forma alternativa de aumentar la fragmentacion en LC-MS es mediante el empleo de la
espectrometria de masas en tandem (MS/MS), posible con el uso de analizadores de trampa
de iones o sistemas hibridos, como el triple cuadrupolo. Se basa en un fenémeno de CID
producido en la trampa o en la celda de colisiéon de un instrumento de MS/MS. Los iones se
aceleran para incrementar su energia cinética y se hacen interaccionar con el gas de

colision, He, Ar o N,.

La masa molecular es una de las informaciones mas valiosas que puede proporcionar un
espectro de masas. Sin embargo, identificar la masa molecular con certeza puede no ser
sencillo en algunos casos, debido a los aductos que se pueden formar entre el amonio, el
sodio y dimeros de la molécula. Los iones positivos se forman por la adicion de un protén
[M+1]*, de un i6n amonio [M+18]*, o sodio [M+23]*. Estos iones se forman frecuentemente
en modo positivo. La adiciéon de un protén o de un ié6n amonio es el resultado de la fase
movil (formiato amoénico, por ejemplo). El sodio puede estar tanto en la fase movil, en el
estandar o en la muestra que se va a analizar. Los iones negativos se forman por la
eliminacién de un protéon de la molécula y generalmente no se forman aductos. La
fragmentacion en modo negativo es normalmente menor que en modo positivo, porque hay
menos posibilidades de fragmentar una molécula para quitarle un protén que para

anadirselo.
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Como ya se ha mencionado anteriormente, diferentes analizadores pueden ser acoplados a
sistemas de LC. Los analizadores de uso mas general incluyen los de sector (magnéticos y
electrostaticos), cuadrupolos (cuadrupolo sencillo o triple quadrupolo), trampa de iones,
tiempo-de-vuelo y de transformada de Fourier. La separacion de iones se puede alcanzar en
una dimension temporal o espacial. Algunos analizadores permiten la deteccion simultanea
de todos los iones, tales como el de transformada de Fourier. Otros espectrometros de
masas, por ejemplo cuadrupolos, actuan como filtros de masa donde solamente los iones
con un especifico coeficiente masa/carga pueden ser detectados. En el analizador de
tiempo-de-vuelo los iones son producidos de forma simultanea y son acelerados con la
misma energia cinética antes de que sean separados en el tubo del vuelo. Sin embargo,
puesto que la ionizacidn es una operacion en que se genera una corriente continua de iones,
generalmente los iones son introducidos ortogonalmente en el analizador antes de que éstos

sean acelerados hacia el tubo de vuelo mediante un pulso eléctrico.

El tipo de analizador determina en gran parte la informacion obtenida en cada situacion, y en
qué medida esa informacién puede convertirse en conocimiento. Se evalua el
funcionamiento de un analizador por su capacidad para resolver iones “vecinos”, exactitud
de masa, limite superior de masa y eficacia de transmisién. Un resumen que compara las
ventajas y las desventajas de diversos analizadores esta expreso en la tabla 1.13 (Zhou,
2005).

Tabla 1.13 Ventajas y desventajas de los analizadores de masa.

Analizador Ventajas Desventajas

Sector - Elevada resolucion y medidas de | - El sistema es costoso y
masa exacta, generacion de la | complejo;
composicion elemental; - baja sensibilidad,;

- alta energia CID MS/MS para generar | - baja velocidad de barrido;

informacion subestructural; - para el acoplamiento al LC
- rango de masa superior a 20000. se necesita auxilio técnico.
Cuadrupolo - La energia y la distribucion espacial | - baja resoluciéon y medida de

de iones producidos en la fuente no es | masa exacta, excepto en el
critica; caso de los sistemas Q-TOF,;

- bajo coste y facil acoplamiento a la | - rango de masa limitado a
LC; aproximadamente 4000.

- experimentos en tandem disponibles | -
en triple cuadrupolo o los sistemas de
Q-TOF para la informacion de la
subestructura y/o analisis cuantitativo;

- las demandas de sistema de vacio

son minimas.
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Trampa de lones

- La energia y la distribucion espacial
de los iones producidos en la fuente no
es critica;

- utiliza la ventaja inherente del tandem
para generar informacion
subestructural;

- bajo coste y de facil acople a la LC;

- las demandas de sistema de vacio

son minimas.

- Baja resolucion y medida de

masa exacta.

Transformada

Fourier

de

- Elevada resolucion y alta resolucion
de masa, la composicion elemental
puede ser obtenida;

- utiliza la ventaja inherente del tandem
para generar informacion
subestructural;

- el analisis de masa no es destructivo;
- alta sensibilidad;

- rango de masa superior a 20000;

- rapida velocidad de barrido.

- Alto precio de compra y alto
coste de mantenimiento;

- los requisitos de vacio son
exigentes y el acoplamiento al
LC es dificil;

- los datos requieren un rapido

procesamiento computacional.

Tiempo-de-vuelo

- Alta resolucién y medidas de masa
exacta cuando operado en modo
reflectron o para sistemas Q-TOF, la
composiciéon elemental

puede ser

obtenida;

- Se deben corregir la energia
inicial 'y la distribucién
espacial para los iones;

- necesita un alto redimiento

electronico.

- experimentos en tandem pueden
ofrecer informacion de la subestructura
o relacionada con el andlisis
cuantitativo;

- elevada sensibilidad;

- alta velocidad de barrido;

- rango de masa ilimitado.

Los instrumentos que combinan varios analizadores en orden secuencial son muy comunes.
Esta combinacion permite la espectrometria de masa y los experimentos de MS/MS. Un
equipo moderno de MS/MS incluye muy diversos experimentos disefiados para generar

informacion subestructural o para cuantificar compuestos a niveles de traza.

Un analisis mas completo de los principios de estos analizadores puede ser encontrado, por
ejemplo, en una magnifica revision del tema elaborada por Niessen (1999b). A continuacion,
se detalla una breve descripciéon de los principios de funcionamiento de analizadores de uso

mas habitual en sistemas de LC/MS.
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I. Analizadores de sector magnético: En los analizadores de sector magnético el campo

magneético ejerce una fuerza perpendicular al movimiento del ion para desviar los iones de
acuerdo a su momento. Estos analizadores utilizan un iman permanente o un electroiman
para hacer que el haz procedente de la fuente de iones se desplace con una trayectoria
circular, también denominados de enfoque simple. Por otra parte, en los analizadores de
sector eléctrico el campo elétrico ejerce una fuerza perpendicular al movimiento del ion para
desviar los iones de acuerdo a su energia cinética. Al salir de la cdmara de ionizacion, los
iones tienen velocidades diferentes. Para obtener una mejor resolucién es necesario
adicionar un sector eléctrico que colime o reuna los iones de acuerdo con su energia
cinética. Las principales ventajas de este tipo de analizador es que presenta una excelente
resolucion y exactitud de masa y alta sensibilidad. Las principales desventajas asociadas a
este analizador son su alto costo y una adquisicion espectral lenta, lo que conlleva tiempos
de analisis largos. A continuacién, en la figura 1.21 se representa esquematicamente un

analizador de sector magnético.

Intensidad de campo

>

FUENTE DETECTOR

|

Tipo : Continuo :

m/z=[kri/V]B?

Figura 1.21 Representacién esquematica de un analizador de sector magnético (adaptado de

http://niobio.grasa.csic.es/jrios/weblab/analizador.html).

II. Analizadores de Cuadrupolo: El cuadrupolo es un dispositivo en el cual se aprovecha la

estabilidad de las trayectorias del ion para separar los iones de acuerdo con su coeficiente
de masa-carga (m/z). Los analizadores de cuadrupolo consisten en cuatro barras circulares
o, idealmente, secciones superficiales hiperbdlicas. Las cuatro barras estan dispuestas de
forma paralela y son exactamente equidistantes alrededor de un eje central. A estas barras

circulares se aplica una corriente continua (DC) sobre la que se superpone un potencial de
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radiofrecuencia (RF). El campo creado en las barras actua a modo de filtro y determina que
iones alcanzaran el detector. Los iones, en esta region de campo variable, oscilaran
dependiendo del campo de radiofrecuencia aplicado asi como de su relacion masa/carga,
por lo que sélo determinados iones alcanzaran el detector. De este modo, un espectro de
masas se conseguira barriendo el campo de RF dentro de un rango de frecuencias. En la
figura 1.22 se muestra una representacion esquematica de un analizador de cuadrupolo. El
analizador de cuadrupolo es uno de los mas extendidos hoy en dia. A su relativa sencillez se
une una alta tolerancia a vacios relativamente pobres, rango de masas de hasta 3000 Da
que le hace muy adecuado para ser acoplado a interfases de cualquier tipo, incluida la ESI,
para el analisis de una amplia gama de compuestos y biomoléculas asociado a un bajo
coste. Ademas, los analizadores de cuadrupolo son muy sensibles y tienen la habilidad de
analizar muy rapidamente, en intervalos de milisegundos. El cuadrupolo no es muy sensible
en modo barrido completo (full scan), por lo que se suele utilizar en modo de seleccion de
iones (SIM-selected ion monitoring). Normalmente, en el analisis de farmacos, se selecciona
la molécula protonada o desprotonada y al menos dos iones fragmento, que garanticen la
correcta confirmacién de los compuestos en las muestras. El modo de analisis SIM es muy
sensible, pero requiere el conocimiento previo de los compuestos que se van a analizar, ya

que solo se utilizan los iones seleccionados y no el barrido completo de iones de la muestra.

Vit)=-V,, -V cos 2t
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| |
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m/z = [k/Qr?] V

Figura 1.22 Representacion esquematica de un analizador de cuadrupolo (adaptado de

http://niobio.grasa.csic.es/jrios/weblab/analizador.html).
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El analizador hibrido de triple cuadrupolo consiste en dos cuadrupolos con un segundo
cuadrupolo entre ellos que actiua como celda de colision, permitiendo el analisis de masas en
tdndem. Los iones se dirigen desde la fuente de ionizacion al primer cuadrupolo, donde se
selecciona el i6n precursor. La celda de colisién es seguida por el cuadrupolo final y el
detector fotomultiplicador. Los instrumentos de MS/MS triple cuadrupolo estandar tienen
cuatro posibles modos de operacion: analisis de los iones producto (product-ion scan),
seguimiento de la reaccion seleccionada (SRM-selected-reaction monitoring), perdida neutra
constante (constant neutral loss) y analisis del idn precursor (precursor-ion scan). Estos
cuatro modos de operacién corresponden a las opciones de trabajo de los cuadrupolos 1y 3

en modo de barrido completo de iones (full scan) o de monitoreo del idn seleccionado (SIM).

En el modo product-ion scan, en el primer cuadrupolo se selecciona el iébn molecular y se
envia solo este i6n a la celda de colisién donde se fragmenta para generar el espectro de

iones producto.

En el modo de operacién SRM, se selecciona el ibn molecular en el primer cuadrupolo y se
envia al segundo cuadrupolo para su colision y fragmentacién. En el tercer cuadrupolo se
selecciona y analiza un i6n producto especifico. Este modo de operacion es el mas utilizado
para el andlisis cuantitativo ya que es el mas sensible y selectivo, aunque también es el que

proporciona una menor informacion estructural.

En modo constant neutral loss el primer y tercer cuadrupolo analizan simultdneamente, luego
a las pérdidas neutras de los iones moleculares detectadas en el primer cuadrupolo se les
puede atribuir su correspondiente espectro. El instrumento después calcula las pérdidas de
masa entre el primer y tercer cuadrupolo y encuentra todos los picos que dan una pérdida de
masa caracteristica. Desafortunadamente, la sensibilidad disminuye cuando se opera en
este modo. Esta técnica puede ser util para la deteccion de compuestos desconocidos de

una misma familia o que poseen grupos funcionales comunes.

En modo precursor-ion scan, en el cuadrupolo 1 se analiza todo el espectro y el cuadrupolo
3 busca un ién seleccionado. Este modo de operacién puede ser interesante cuando el i6n
fragmento producido en la celda de colision es especifico de una familia de compuestos.
Cada pico del cromatograma de los iones fragmento puede ser examinado, mostrandose el

espectro completo y posibilitando la identificacién de desconocidos.

I1l. Analizadores de Trampa de lones: Los analizadores descritos anteriormente son todos

analizadores de masa con “filtro”, separados espacialmente en la entrada y salida. Hay otra

clase de espectrémetros de masas en que los analizadores almacenan los iones para el
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analisis subsiguiente de la masa. El mas comun de éstos es la trampa de iones. En este
sistema los iones generados en la fuente son “atrapados”, durante un cierto tiempo, en un
campo de radiofrecuencia dentro de un anillo toroidal situado entre dos electrodos
hiperbdlicos. Mediante la aplicacion simultanea de corrientes continuas (DC) vy
radiofrecuencia (RF) se consigue “atrapar” y mantener dentro del anillo central los iones
procedentes de la fuente de iones. Una vez alli, dichos iones pueden ser extraidos a
voluntad aplicando corrientes de radiofrecuencia variables hasta valores de resonancia y
expulsados a través del anillo de salida. La posicion de los anillos exteriores puede ser
modificada para una mayor eficiencia de transmision. La figura 1.23 muestra una
representacion esquematica de un analizador de trampa de iones. Un espectro de masas
completo se obtiene mediante el barrido de un rango de radiofrecuencia determinado. Una
ventaja particular de este analizador es la posibilidad de utilizarlo en la técnica de masas-
masas (MS"), puesto que permite la extraccion de iones individuales (lones Precursores) que

posteriormente pueden ser fragmentados para analisis estructural (lones Fragmento).
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Figura 1.23 Representacién esquematica de un analizador con Trampa de lones (adaptado de

http://niobio.grasa.csic.es/jrios/weblab/analizador.html).
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Las trampas de iones presentan mayor sensibilidad en modo de barrido completo que los
analizadores cuadrupolares. Sin embargo, no pueden trabajar en modo SRM, lo cual limita
sus dotes en MS/MS comparado con el triple cuadrupolo. Otra desventaja de la trampa de
iones frente al triple cuadrupolo es su menor rango de respuesta lineal y su sensibilidad por
las impurezas de la muestra. Sin embargo, como ya se ha dicho anteriormente, la trampa de
iones tiene la particularidad de poder realizar experimentos multiples de MS/MS (MS"),
atrapando primero un i6n especifico, fragmentandolo y atrapando después un nuevo i6n
producto para fragmentarlo de nuevo, y asi sucesivamente. Esta herramienta es unica de la
trampa de iones y es muy util para la identificacion de compuestos desconocidos,
investigando la “genealogia” de los iones fragmento y por tanto sus mecanismos de

reaccion.

Las excepcionales caracteristicas de todos estos analizadores han permitido expandir
considerablemente el campo de aplicaciones de la LC-MS en el area medioambiental. Sin
embargo, la presencia de falsos positivos e identificaciones equivocas debido a la
complejidad de las matrices y a las interferencias isobaricas estan conduciendo la LC-MS
hacia nuevas estrategias y avances instrumentales. Una estrategia para incrementar la
selectividad y evitar falsos positivos es la utilizacion de instrumentos de alta resolucion de
MS, como el espectrémetro de masas de tiempo de vuelo (TOF-MS), que permiten medidas
de masa exacta. Asi mismo, estos instrumentos representan una herramienta muy poderosa
para la determinacién de nuevos compuestos y productos de transformacion presentes en
las muestras ambientales. En los ultimos afios la aceptacion de los instrumentos TOF-MS y

su aplicacién en analisis medioambientales ha aumentado significativamente.

IV. Analizadores de Transformada de Fourier (FTMS): El analizador de Transformada de

Fourier estda basado en la accibn que un campo magnético ejerce sobre una particula
cargada (i6n) girando en un campo de radiofrecuencia. Mediante el primero, los iones son
dirigidos al interior de una caja donde giran describiendo una érbita de diametro reducido y
minima frecuencia (véase figura 1.24). Por aplicacion de una sefial de radiofrecuencia (RF)
los iones son excitados a describir 6Orbitas espirales de amplitud creciente. Llega un
momento en que la érbita descrita es tal que alcanza el diametro igual a la distancia de
separacion de dos electrodos detectores, momento en el cual son detectados originando una
imagen de corriente, que es funcién directa de su relacibn masa/carga. Esta imagen de
corriente es integrada mediante una transformada de Fourier y convertida en una senal
proporcional a su intensidad. El espectro completo se obtiene mediante un barrido del campo
de radiofrecuencia aplicado que varia entre 8 KHz y 100 MHz. La principal ventaja de este

tipo de instrumentos esta en la altisima precision en la medida de masas (0.001 % y
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superiores) y un poder de resolucion casi ilimitado. Por el contrario, el nivel de vacio es un

parametro critico y su costo es muy elevado.

DETECTORA

CAMPO
MAGNETICO

b w

. § MHz 100 KH
Tipo : Pulsante z

Medida : m/z =[B.e] / Q

£} = Frecuencia rotacional inducida

IMAGEN de
CORRIENTE

n
v

Figura 1.24 Representacién esquematica de un analizador FTMS (adaptado de

http://niobio.grasa.csic.es/jrios/weblab/analizador.html).

V. Analizadores de Tiempo-de-Vuelo (TOF): La separacion del ion en un analizador por

Tiempo-de-Vuelo se basa en la tercera ley de Newton. Fundamentalmente este analizador

se basa en la medida del tiempo que tardan los iones generados y acelerados con igual

energia en la fuente de iones en alcanzar un electrodo colector situado a una distancia

predeterminada. Como los iones poseen la misma energia pero diferentes masas alcanzaran

el colector a diferentes tiempos, dependiendo de su masa, carga y energia cinética. A

continuacion, en la figura 1.25 se presenta una representacion esquematica de un

analizador TOF.
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Figura 1.25 Representacién esquematica de un analizador TOF (adaptado de

http://niobio.grasa.csic.es/jrios/weblab/analizador.html).

Como se puede observar, el analizador de tiempo de vuelo es, en cuanto a fundamento, uno
de los analizadores mas simples de los que se utilizan hoy en dia. Los iones se introducen
directamente de la fuente al instrumento. La fuente de iones esta generalmente conectada
con el analizador de masas TOF mediante un sistema de “aceleracién ortogonal”, en el cual
los iones se introducen en el analizador de masas en direccion perpendicular a la direccion
de vuelo. Los iones generados en la fuente de iones son acelerados hacia el tubo de vuelo
de campo libre mediante un pulso eléctrico. Recorren el tubo de vuelo y se separan por sus
masas. Esto permite al instrumento registrar todos los iones que llegan al detector y aporta

una alta sensibilidad a la técnica.

Al final del tubo de vuelo se coloca un reflectron (espejo de iones), que utiliza un campo
electrostatico para reflejar los iones hacia el detector. Los iones con mayor energia cinética
penetraran mas profundamente en el gradiente de potencial y tardaran mas en regresar que
los iones con menor energia cinética, resultando en una focalizacion de los iones con el
mismo valor de masa/carga en el reflectron. Una ventaja adicional del reflectron es que el
camino de vuelo se recorre dos veces para una longitud dada del instrumento. Este tipo de

configuracion se denomina en modo “V”.
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En el pasado, y debido a las limitaciones de tipo electrénico y de software, el uso de los
analizadores de tiempo de vuelo fue muy limitado debido a su escaso poder de resolucién y
rango de masas. No es de extrafar que durante afos este analizador estuviera poco menos
que olvidado. Sin embargo, en la ultima década, y debido precisamente a los enormes
avances en el campo de la microelectronica y el software ha recibido un increible impulso,
hasta el punto de que actualmente, junto con los analizadores de cuadrupolo, es el

analizador mas ampliamente utilizado.

Tres son las principales caracteristicas que convierten al TOF-MS en una poderosa
herramienta para la deteccidén inequivoca de farmacos y/o compuestos desconocidos en
matrices medioambientales complejas: su elevada sensibilidad en full scan, su excelente
resolucion (10000 o mayor), que permite discriminar interferencias de matriz, y la capacidad
de medir masa exacta, que permite obtener informacion acerca de la composicion elemental

de las moléculas.

La exactitud en la medida de las masas proporcionada por un TOF-MS es mucho mas alta
que para cualquier otro instrumento, debido a la excelente separacion y deteccion de iones
en el tubo de vuelo, permitiendo errores en la exactitud de la medida de masas de los iones
inferiores a 5 ppm, valor aceptado para la verificacién de la composicion elemental. Para
alcanzar tal exactitud de medida de masa, los instrumentos TOF-MS requieren una frecuente
calibracion y afinacién del espectrometro. La nueva generacion de TOF-MS utiliza un
nebulizador dual en la fuente de iones que permite realizar una calibracién de masa exacta
interna automaticamente, introduciendo un compuesto de referencia a una velocidad de flujo
muy baja junto con la salida del sistema del LC. La calibracion on-line es vital para evitar

fluctuaciones que pueden ocurrir durante el curso de la medida.

VI. Sistemas hibridos: Los avances mas recientes y las tendencias en el desarrollo de los

analizadores de masas estan dirigidos hacia los instrumentos hibridos con analizadores
convencionales para permitir funcionalidades adicionales del instrumento en la deteccion de
masas, segun se requiera en el analisis de muestras complejas, mientras que se reduce
significativamente el tiempo necesitado para el analisis. Hay varios tipos de espectrémetros
de masas hibridos disponibles, los mas importantes son: el cuadrupolo-tiempo de vuelo
(QQTOF o Q-TOF), la trampa de iones-tiempo de vuelo (IT-TOF), el cuadrupolo-trampa de
iones lineal (Q-LIT), la trampa de iones lineal-transformada de Fourier resonancia ion
ciclotrén (LIT-FT-ICR) o la trampa de iones lineal-Orbitrap (LTQ Orbitrap).

e Trampa de iones-tiempo de vuelo (IT-TOF): Una interesante caracteristica de los

instrumentos TOF es su facil acoplamiento con otros analizadores para mejorar sus
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capacidades de deteccién. Los analizadores hibridos como QqTOF e IT-TOF son
instrumentos con caracteristicas unicas en cuanto a sensibilidad y capacidad de
identificacion. Estos sistemas hibridos proporcionan medidas de masa exacta tanto
de los iones precursores como de sus iones producto, constituyendo un orden
superior de identificacion que el que ofrecen los analizadores de masas con medida

de masa nominal.

e Cuadrupolo-tiempo de vuelo (QqTOF): EI QqTOF consiste en un cuadrupolo y regién
de colision adaptado de un instrumento triple cuadrupolo acoplado a un analizador
tiempo de vuelo con aceleracién ortogonal para MS?. Por consiguiente, el QqTOF
tiene la capacidad de analisis de MS asi como modos de operacién en MS/MS. En
modo MS/MS, el equipo selecciona un ién precursor en el primer cuadrupolo, lo
fragmenta mediante CID en la celda de colision y realiza el analisis de masas de los
iones fragmento en el analizador TOF, proporcionando un espectro de masa exacta
de iones producto en full-scan. La utilizacion de instrumentos QqTOF en el medio
ambiente es todavia escasa, principalmente debido a su alto coste, sin embargo, la
aplicacion de esta técnica se esta extendiendo simultaneamente con las nuevas
tendencias en el analisis medioambiental, que van dirigidas hacia la identificacion de

productos de degradacion y transformacién de los contaminantes organicos.

e LC-LTQ Orbitrap-MS/MS y LC-LIT-FT-ICR-MS/MS: Otro tipo de instrumento hibrido
de alta resolucién y masa exacta es el recientemente comercializado LTQ Orbitrap,
que combina una trampa de iones lineal con un analizador de masas Orbitrap. Este
sistema proporciona una excelente exactitud de masa, resolucion y sensibilidad en
modo MS". El sistema hibrido trampa de iones con espectrdmetro de masas
transformada de Fourier resonancia ién ciclotron (LC-FT-ICR) es otra nueva técnica
de muy alta resolucion, en la que se pueden determinar las masas con una gran
exactitud y también es capaz de realizar MS". Estas dos técnicas todavia no estan
muy extendidas debido a su alto coste: sin embargo, la tecnologia Orbitrap apunta
hacia una tendencia futura debido a su alto poder de resolucién y su alta sensibilidad,
ademas de un coste inicial y requerimientos de mantenimiento significativamente

menores comparados con el instrumento LC-LIT-FT-ICR.

e Triple cuadrupolo-trampa de iones lineal (Q-LIT o Q TRAP): Otro nuevo instrumento
es el analizador hibrido triple cuadrupolo-trampa de iones lineal (Q-LIT o Q TRAP). El
Q TRAP combina la funcionalidad de un triple cuadrupolo con las capacidades de
una trampa de iones. La especificidad y cuantificacion de los triples cuadrupolos

combinada con la sensibilidad del full scan MS/MS vy la posibilidad de realizar
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experimentos en MS" que aporta la trampa lineal de iones permite obtener excelentes
resultados cualitativos y cuantitativos. EI Q TRAP esta basado en un QqQ en el cual
el tercer cuadrupolo (Q3) puede operar como un cuadrupolo normal (modo
cuadrupolo) o como una trampa de iones lineal (modo LIT). La tecnologia del Q
TRAP constituye una poderosa herramienta para obtener excelentes resultados
cualitativos y cuantitativos en un solo andlisis, ya que presenta una alta selectividad y
especificidad en la cuantificacion de los analitos; permite el empleo del criterio de
confirmacién que ofrece el QqQ empleando los selected reactions monitoring (SRM)
ratios y, finalmente, un alto grado de confirmacion que se puede conseguir usando la
trampa lineal de iones en full scan MS/MS (modo de trabajo EPI-enhanced product
ion) o MS", para aquellos compuestos que sélo presenten una transicién o que a
pesar de tener dos transiciones, una de ellas sea muy poco intensa. Los sistemas Q
TRAP precisan una inversion considerablemente superior que los instrumentos QQqQ
(Gémez, 2008).

1.5.4 El uso de la LC-TOF-MS para la identificacion de los productos de

transformacion (PT)

En los ultimos anos se ha visto la importancia del desarrollo de métodos genéricos para el
analisis simultdneo de un amplio numero de farmacos en el medio ambiente, que nos
permitan tener un mayor conocimiento sobre la presencia, eliminacion y destino de estos
contaminantes en el medio ambiente. No obstante, la mayoria de los esfuerzos estan
dirigidos hacia el analisis de compuestos “objetivo” o seleccionados previamente para su
analisis. Mientras que el analisis de compuestos “no objetivo” o desconocidos, como pueden
ser los PT o los metabolitos de los farmacos, todavia no esta muy implementado. Estos
estudios son decisivos, ya que en muchas ocasiones los productos de degradacion o los
metabolitos de los farmacos son mas toxicos y/o mas persistentes que los farmacos
originales. Para entender el comportamiento de los farmacos en el medio ambiente y los
subproductos generados a lo largo de los distintos procesos de degradacion de los mismos,
tenemos que estudiar sus productos de transformacién, ya que la desaparicion del farmaco
en si no significa que se haya eliminado, sino que éste haya podido transformarse en otros
productos. En la actualidad se ha puesto de manifesto la importancia de estos analisis, y en
este contexto, el desarrollo de la espectrometria de masas de alta resolucién como TOF vy
QqTOF asi como otros instrumentos hibridos (ej. QqLIT), que permiten la elucidacion
estructural y la identificacion de productos de degradacion desconocidos, permiten que cada

vez haya mas aplicaciones de este tipo de analisis.
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Es evidente que la identificacion de compuestos desconocidos implica un alto grado de
dificultad y solamente es posible cuando se obtiene informacion en full scan. Por lo tanto, los
instrumentos de TOF por si mismos o junto con otras técnicas complementarias, como por
ejemplo Q TRAP, representan una herramienta valiosa para lograr este objetivo. Como se ha
demostrado en la literatura reciente, se observa el incremento de estudios relacionados con

la elucidacion de los PT generados en distintos procesos (véase tabla 1.14).

Tabla 1.14 Determinacion de PT de farmacos mediante LC/MS.

Farmacos Proceso Técnica Referencia

Analgésicos/ antiiflamatorios

Diclofenaco Fotolisis LC-TOF-MS Aguera, 2005
Foto-Fenton LC-TOF-MS Pérez-Estrada, 2006
Biodegradacion LC-QqTOF Kosjek, 2009
Cloracién LC-TOF-MS Quintana, 2010
Biodegradacion LC-QqTOF Kosjek, 2008

Ibuprofeno Cloracion LC-TOF-MS Quintana, 2010
Fotocatalisis (TiO2) LC-TOF-MS Méndez-Arriaga, 2008

Naproxen Cloracion LC-TOF-MS Quintana, 2010
Fotdlisis, Fotocatalisis | LC-QqTOF Kosjek, 2007
TiO2

Ketoprofen Cloracién LC-TOF-MS Quintana, 2010
Fotolisis, Fotocatalisis | LC-QqTOF Kosjek, 2007
TiO2

Fenoprofeno Cloracion LC-TOF-MS Quintana, 2010

4-MAA Fotolisis LC-TOF-MS Gomez, 2008

(metabolito activo dipirona) Fotocatalisis (TiO2 y LC-TOF-MS Pérez-Estrada, 2007
foto-Fenton)

Acido salicilico Cloracién LC-TOF-MS Quintana, 2010

(metabolito aspirina)

Indometacin Cloracién LC-TOF-MS Quintana, 2010

Antibiéticos

Clorotetraciclina Fotolisis LC-TOF-MS Eichhorn, 2004

Sulfonamidas Fotdlisis LC-TOF-MS Boreen, 2004
Fotdlisis LC-TOF-MS Boreen, 2005

Sulfametoxazol Fotolisis LC-TOF-MS Trovo, 2009A
Foto-Fenton LC-TOF-MS Trovo, 2009B

Betabloqueantes

Enalapril Fotolisis LC-Qq-TOF, Pérez, 2006

LC-Qq-LIT

Atenolol Biodegradacion LC-QqTOF Radjenovic, 2008

Reguladores del colesterol

Bezafibrato Cloracién LC-TOF-MS Quintana, 2010
Fotocatalisis TiO2 LC-TOF-MS Lambropoulou, 2008

Acido clofibrico Cloracién LC-TOF-MS Quintana, 2010

(metabolito) Fangos activos LC-QqTOF Kosjek, 2009

Antihistaminicos

Cimetidina cloracion LC-TOF-MS Buth, 2007
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Generalmente, cuando se utiliza un analizador TOF, el primer paso en la identificacion de
compuestos desconocidos consiste en la obtencion de los espectros de masa exacta, a partir
de los cuales el sistema genera una lista de formulas empiricas posibles, que concuerdan
con la masa exacta registrada. Esta lista puede verse drasticamente reducida si se limita el
error (< 5ppm) y se consideran las caracteristicas estructurales del compuesto de partida. Un

ejemplo que ilustra la informacion antedicha esta representado en la figura 1.26.
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Figura 1.26 Ejemplo de la identificacion de dos farmacos (codeina y acetaminofen), donde se

obtuvieron errores menores a 1.5 ppm (0.5 mDa).

El interés en obtener una identificacion inequivoca de compuestos desconocidos justifica el
uso de distintos voltajes de fragmentacion en la fuente que promueve una fragmentacion por
CID directamente en la fuente. Esa estrategia permite obtener mas informacion, en algunos
casos, aunque a costa de una simultanea disminucion de la sensibilidad conforme se
incrementa el voltaje, y de la dificultad de predecir los parametros de operacion de la CID
cuando se analizan compuestos desconocidos, lo que requiere realizar multiples
inyecciones. En la figura 1.27 se presenta un ejemplo de espectros a diferentes valores de

voltaje de fragmentacion.
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Figura 1.27 Espectros de masas obtenidos para el plaguicida imidacloprid a diferentes valores

de voltaje de fragmentacion.

La fragmentacion en la fuente (CID) puede ser utilizada como guia o referencia para detectar
posibles PT, ya que puede esperarse que los enlaces mas débiles o partes mas reactivas de
la molécula tengan un destino similar en las muestras reales que en el instrumento. Es
también frecuente que los compuestos que comparten una estructura comun presenten uno
o0 mas fragmentos comunes. Asi, la obtencion del cromatograma para los fragmentos del ion
seleccionado permite detectar los posibles PT, incluso cuando éstos no son visibles en TIC

(véase figura 1.28).
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Figura 1.28 Cromatograma de iones seleccionados de una muestra de sulfametosazol donde

se observan, a la vez, sefales de los PT generados.

Es importante mencionar que la identificacion de desconocidos por TOF-MS es solamente
factible cuando se tiene un conocimiento previo sobre la molécula original y el proceso de
transformacion/degradacion. En ese contexto, muchos estudios han evidenciado la
aplicabilidad del TOF-MS en la determinacion de rutas metabdlicas o rutas de
fotodegradacién de ciertos contaminantes organicos (Aguera y cols., 2005; Perez-Estrada y
cols., 2005.; Pérez-Estrada y cols., 2007).

Las dificultades principales en esta clase de estudios estan relacionadas con (i) la respuesta
escasa para los metabolitos de menor importancia, los cuales son indistinguibles en TIC, (ii)
la dificultad para reconocer cuando ocurre coelucion con otros componentes de la muestra, y
(iii) la carencia de estandares para una confirmacién inequivoca. Una revision detallada de la
literatura, referente al compuesto de interés o de otros compuestos relacionados sometidos
al mismo proceso de transformacién, puede ser un buen punto de partida en la identificacion

de los metabolitos y/o PT.

La presencia de heteroatomos en la molécula original es otra informacién interesante que
ayuda a reconocer especies sospechosas que todavia conservan caracteristicas isotépicas
tipicas. Los picos isotopicos son el resultado de las abundancias de isétopos naturales de los
elementos individuales, las cuales pueden ser altamente indicativas. Por ejemplo, el cloro
natural existe en un 75% como isétopo->*Cl y 25% como isétopo->'Cl, de forma que cada ion
molecular o ion fragmento que contenga cloro puede ser facilmente identificado por su perfil
isotdpico caracteristico. Hay elementos mono-isotdpicos como el fldor, iodo y fésforo y otros

con picos isotopicos adicionales tipicos en el espectro como el bromo y azufre. Las

Tesis Doctoral 87



Introduccién

moléculas y los iones fragmentos que contienen mas de un atomo de cloro o bromo dan

patrones muy caracteristicos, como se muestra en la figura 1.29.

cl c, cCl c, Cl Cl,

A

CiBr Cl,Br CI,Br CiBr, CI,Br, CIBr,

CiBr, CI,Br, Br Br, Br, Br,

LI

Figura 1.29 Intensidades relativas de is6topos.

A continuacion, la figura 1.30 ilustra el perfil isotopico caracteristico de dos farmacos en sus
espectros de masa: uno conteniendo un atomo de cloro (acido clofibrico) y otro que contiene

un atomo de azufre (omeprazol).
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Figura 1.30 Espectros de masa exacta del acido clofibrico y del omeprazol.

Hasta el momento, la aplicabilidad de los QqTOF para la identificacion de productos de
transformacion ha sido poco estudiada. Sin embargo, estos sistemas asocian: medida de
masa exacta y fragmentacion de MS/MS y presentan un alto potencial para la investigacion

de desconocidos.

1.6 Farmacos Modelo Seleccionados

Para la realizacion de los estudios que seran descritos con mas detalle a lo largo de esta
Memoria Doctoral, se han seleccionado tres farmacos con amplio campo de aplicacion tanto
en la medicina humana como animal. Los compuestos objeto de estudio pertenecen a la
categoria terapéutica de los antibioticos y son: la flumequina (FLU), el trimetoprim (TMP) y el
acido nalidixico (NXA). Ademas, como ya se ha comentado en el epigrafe 1.2.1 los
compuestos elegidos son habitualmente encontrados en aguas naturales y presentan niveles
de remocion discretos cuando son sometidos a los procesos de tratamiento usualmente
utilizados en las EDAR (Pérez y Barcelo, 2007). A continuacién, en la tabla 1.15 estan
descritos los principales parametros quimico-fisicos de los compuestos estudiados,
acrecidos por un breve relato respecto a las principales caracteristicas farmacolégicas y

toxicologicas de los mismos.
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Tabla 1.15 Principales caracteristicas quimico-fisicas de los farmacos estudiados (adaptado de

http://www.drugbank.ca/ y http://pubchem.ncbi.nim.nih.gov/).

Nombre/
Estructura
quimica

Flumequina
(FLU)

Trimetoprim
(TMP)

Acido Nalidixico
(NXA)

Nombre IUPAC

Acido 7-fluoro-12-metil-
4-oxo-1-
azatriciclo[7.3.1.05,13]tri

5-(3,4,5- trimetoxibenzil)
pirimidina- 2,4- diamina

Acido 1-etil-7-metil-4-
oxo-[1,8]naftiridine-3-

deca-2,5,7,9(13)- carboxilico
tetraeno-3-carboxilico
Férmula/
Masa C14H12FN03 C14H18N403 C12H12N203
261.2484 g mol™ 290.3177 g mol™ 232.2353 g mol™
molecular
Nimero CAS 42835-25-6 738-70-5 389-08-2
Punto de 219.7°C 199-203°C 229.5°C
fusion
Solubilidad
experimental <100 mg L™ 12.1 mg mL™ 100 mg L’
en agua
Solubilidad : 0.615 mg mL" 23mgmL"
tedrica en agua
pKa 6.2 - 5.95
Hidrofobicidad - 0.6 2.1

Indicacion

Flumequina constituye
uno de los farmacos de
primera eleccion en
acuicultura, dado su
amplio espectro de
accioén. Se indica para el
tratamiento de
infecciones causadas
por flavobacterias.

Para el tratamiento de episodios
iniciales de infecciones de vias
urinarias sencillas.

Para el tratamiento de
las infecciones urinarias
causadas por
microorganismos
gramnegativos,
incluyendo la mayoria de
especie de Escherichia
coli, especies
Enterobacteria,
Klebsiella y especies
Proteus.

Farmacologia

La flumequina es un
derivado triciclico con un
atomo de fluor en su
estructura, mejorando la
penetracion celular y la
afinidad por la DNA
girasa, lo que resulta en
un incremento de 10
veces en su actividad
frente a bacterias gram
negativas comparado
con el acido nalidixico
(Bryskier and Chantot,
1995)

El trimetoprim es un agente
antiinfectante sintético que se
utiliza para tratar y para prevenir
infecciones de vias urinarias,
diarrea, y, cuando esta
combinado con el sulfametoxazol
es utilizado para el tratamiento de
infecciones de Pneumocystis
carinii.

El acido nalidixico es un
agente antibacteriano de
la familia de las
quinolonas suministrado
por via oral. El acido
nalidixico posee
actividad antibacteriana
contra bacterias
gramnegativas
incluyendo la especie
Enterobacteria,
Escherichia coli,
Morganella morganii,
Proteus mirabilis,
Proteus vulgaris y
Providencia rettgeri. Las
especies de las
Pseudomonas son
generalmente resistentes
a esta droga. El &cido
nalidixico es un eficaz
bactericida en toda la
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gama de pH de la orina.
La resistencia
cromosoémica
convencional al acido
nalidixico durante el
tratamiento ocurre en el
rango de 2-14% de los
pacientes; sin embargo,
la resistencia bacteriana
al acido nalidixico no se
ha mostrado transferible
via factor R.

Mecanismos
de accion

Se fija a las proteinas
plasmaticas. Bloquea e
inhibe la ADN
polimerasa, inhibe la
sintesis proteica de las
bacterias sensibles.

El trimetoprim ata al dihidrofolato
reductasa bacteriano, interfiriendo
posteriormente en la absorcién
del acido p-aminobenzoico
(PABA) y en el &cido félico. Este
ultimo es una coenzima
responsable del transporte de los
fragmentos de carbono de una
molécula a otra, asi es un
componente esencial del
desarrollo bacteriano.

Existen pruebas de que
el metabolito activo, el
acido hidroxinalidixico,
establece enlaces
fuertes, pero reversibles,
con el ADN, interfiriendo
en la sintesis del ARN vy,
por lo tanto, en la
sintesis de proteinas.

Absorcion

Después de la
administracién oral, el
acido nalidixico se
absorbe rapidamente en
el aparato
gastrointestinal. La
biodisponibilidad es de
aproximadamente 96%.
La absorcién puede ser
retrasada por la ingestion
de antiacidos.

Toxicidad

ORAL (LDso): 2000 mg
kg'1 para ratas, ratones

ORAL (LDso): 4850 mg kg™ (en
ratones)

ORAL (LDsp): Aguda:
1160 mg kg™ (rata). 572
mg kg'1 (ratén). Pueden

ocurrir psicosis toxica,
convulsiones, aumento

de la presion intracraneal
0 acidosis metabdlica en
los pacientes que toman
mas que la dosificacion
recomendada. Vomitos,
nauseas y letargo
pueden también ocurrir
después de la
sobredosificacion.

Biotransforma
cion

Hepatica: el 30% de la
dosis administrada se
metaboliza al metabolito
activo, el acido
hidroxinalidixico.
Conjugacion rapida de la
droga padre y del
metabolito activo a los
metabolitos inactivos. El
metabolismo puede
variar extensamente
entre individuos. En la
orina, el acido
hidroxinalidixico
representa 80-85% de la
actividad antibacteriana.

Tiempo de vida
medio

7 horas

8-10 horas

1.1 a 2.5 horas en
pacientes adultos sanos,
y hasta 21 horas en
pacientes con la funcion
renal empeorada.
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Una revision detallada de la literatura demuestra que estudios de evaluacion de procesos de
fotodegradacion solar y estudios de la aplicacion de procesos de fotocatalisis solar a los
compuestos modelo elegidos, son escasos y enfocados principalmente al estudio cinético y/o
mejora del proceso de tratamiento (Pouliquen y cols., 2007; Palominos y cols., 2008; Nieto y
cols., 2008; Yamamoto y cols., 2009; Abellan y cols., 2009; Vargas y cols., 1991). Sin
embargo, una apreciacion mas detallada desde un punto de vista analitico, con la
identificacion de los PT generados durante los procesos antedichos teniendo en cuenta,
ademas de los parametros cinéticos, medidas toxicoldgicas es una tematica inusual y que
constituye un abordaje crucial para ampliar el conocimiento sobre el comportamiento e
impacto de los contaminantes en el medio ambiente y valorar la potencialidad de los

procesos de fotocatalisis solar.
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Capitulo 2

EXPERIMENTAL

2.1 Reactivos y aguas modelo

Muchos de los experimentos de descontaminacion mediante PAO de aguas conteniendo los
farmacos modelo seleccionados, se llevaron a cabo usando agua desmineralizada. Este
agua procede de la planta de desmineralizacién existente en la Plataforma Solar de Almeria
y presenta las siguientes caracteristicas: conductividad < 20 uS cm™, CI'< 0.8 mg L, NO5 <
0.5mgL'yCOD<05mgL™

Parte de los experimentos de fotodegradacion y descontaminacion se realizaron en agua de
mar simulada. La composicion de esta agua fue adaptada de APHA (1998) y consistia en
una mezcla de sales descrita en la tabla 2.1. Una vez preparada, en este agua eran
disueltos los compuestos objeto de estudio. También se realizaron estudios con un agua

residual industrial simulada, la cual esta descrita en la tabla 2.2.

93



Experimental

Tabla 2.1 Composicién del agua de mar simulada.

Concentracion

Compuesto (mg L)
NaF 3
SrClZ 6H20 20
H3BO; 30
KBr 100
KCI 700
CacCl, 2H,0 1470
Na,SO, 4000
MgCl, 6H,0 10780
NaCl 23500
NazsIO::, 9H20 20
NaHCO; 200

Tabla 2.2 Composicion del agua residual industrial simulada.

Compuesto Concentra}cién
(mgL”)
NaCH;COO 3840
NH4HCO; 334
(NH,),HPO, 62
NaCl 4200
NXA 45

Para demostrar la aplicabilidad de los PAO asociados a tratamientos biolégicos, se realizé el
estudio de degradacion de un agua residual industrial proveniente de una industria
farmaceéutica, ubicada en Milan (ltalia). Esta agua real presentaba los parametros descritos a
continuacion, en la tabla 2.3. Ademas, presentaba una elevada cantidad de sdlidos en
suspension, los cuales fueron retirados por sedimentacion ya que perjudicarian la
efectividad de los tratamientos estudiados. El sobrenadante, como puede ser observado el
la figura 2.1, exhibia una coloracion amarillo verdosa y una elevada concentracién de sales,

en especial Cl'y Na™.

Tabla 2.3 Composicién del agua residual industrial.

Parametro Valor
pH 3.98
conductividad 7mScm’
COD 775mg L’
DQO 3420 mg L" O,
STS 407 mg L
NXA 45mg L
cr 2800 mg L™
PO%, 10 mg L™
S0%, 160 g L™
Na* 2000 mg L™
ca® 20 mg L’
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Figura 2.1 Agua residual industrial después de la sedimentacién utilizada en los

estudios de tratamiento combinando foto-Fenton y biodegradacion.

Finalmente, un agua simulando las condiciones de un efluente de EDAR fue utilizada como
fuente de alimentacién de la biomasa en la etapa del tratamiento bioldgico y, en especial, en
su puesta en marcha. La composiciéon de este agua fue adaptada de las pautas de la OCDE

(1999) y consistia en una mezcla de los compuestos descritos en la tabla 2.4.

Tabla 2.4 Composicion del efluente de EDAR simulado.

Compuesto Concentra}cién
(mgL”)

Peptona 160

Extracto de carne 110
Urea 30
KoHPO, 28
MngO4 7H20 2
CaCl, 2H,0 4

Para facilitar la comprension de los resultados obtenidos con cada una de estas matrices, se

repetira esta informacién en la seccién de resultados correspondiente a cada una de ellas.

Los experimentos de fotocatdlisis heterogénea con TiO, se realizaron utilizando una
suspension de particulas de TiO, P-25 procedente de Degussa (Frankfurt, Alemania, 80%
anatasa y 20% rutilo), con un area superficial de entre 51 y 55 m? g”'. En cuanto a los
experimentos fotocataliticos en fase homogénea (foto-Fenton), el catalizador empleado fue
Fe?" en forma de FeS0O,.7H,0O procedente de Panreac, y el perdxido de hidrégeno empleado
en la reaccion fue de pureza 30% p/v también de Panreac. Se empled una disolucion de
acido sulfurico 2N (H,SO,4 96% pureza, Panreac) para ajustar el pH de la mezcla a valores

entre 2.6 y 2.9 para los ensayos de foto-Fenton.

Los patrones de los farmacos modelo empleados en la realizacién de los experimentos
fueron de pureza analitica. La flumequina (FLU) y el trimetoprim (TMP) fueron suministrados
por Sigma y el acido nalidixico (NXA) por Fluka. Los disolventes empleados en la
cromatografia liquida de alta resolucion (HPLC, en su acronimo inglés), procedian de Sigma-

Aldrich y eran de pureza analitica (acetonitrilo, metanol, etc). El agua desmineralizada
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(conductividad 0.054 pS cm”, CODmex 0.3 mg L"), empleada en los estudios de
fotodegradacién y en todas las técnicas analiticas se obtuvo a partir de un equipo de agua
desionizada de Millipore Co (Milli-Q).

2.2 Técnicas analiticas convencionales

2.2.1 Carbono Organico Disuelto (COD)

Descripcion del equipo y fundamento tedérico

La determinacion del Carbono Organico Total (COT) permite evaluar el grado de
mineralizacion del contaminante durante el proceso fotocatalitico. Para ello se ha empleado
un analizador de Carbono Organico Total Shimadzu modelo TOC-5050A, equipado con un
muestreador modelo ASI-5000A. Este analizador mide el Carbono Total (CT) y el Carbono
Inorganico Total (CIT) disueltos en agua, la diferencia entre ambas medidas proporciona el
COT.

El analisis de CT se lleva a cabo mediante la combustién de las muestras en un tubo relleno
de un catalizador de platino soportado sobre bolas de alumina, a una temperatura de 680°
C. EI CT presente en la muestra se oxida dando lugar a CO, que es arrastrado por aire de
alta pureza (flujo de 150 mL min™), enfriado y secado mediante un deshumidificador. A
continuacion, el CO, es analizado mediante un detector de infrarrojos no dispersivo (NDIR),
generando un pico cuya area es proporcional a la cantidad de carbono presente en la

muestra y es integrada por un procesador de datos.

En la medida de CIT, la muestra se introduce en un recipiente de reaccion en el que se
burbujea aire en presencia de acido fosférico (25% p/V). La descomposicion de los
carbonatos y bicarbonatos (CIT) presentes en la muestra genera CO,, que es arrastrado por
el aire de alta pureza y procesado en el NDIR, de la misma forma que el CT. La relacién
lineal existente entre el area calculada por el procesador de datos y la concentracion
correspondiente de CT y CIT permite una cuantificacion basada en rectas de calibracion
internas. Estas rectas se elaboran utilizando disoluciones estandar preparadas en agua
desmineralizada (sistema Milli-Q), de hidrogeno ftalato de potasio para el CT (conteniendo
unas gotas de acido sulfurico para evitar contaminacion atmosférica de CO,) y una
disolucion de carbonatos en la que la mitad de carbonos procede de carbonato sédico vy la
otra mitad de bicarbonato sddico para el CIT. Los rangos correspondientes a las cinco rectas
de calibracién realizadas para el CT y el CIT respectivamente, son los siguientes: 1-10, 10-
50, 50-250, 250-1000 y 1000-4000 mg L y 0.5-5, 5-20, 20-200 mg L. Para todas ellas los

coeficientes de regresion lineal obtenidos son préoximos a 1. La desviacion estandar del
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equipo es del 1%. La comprobacién del correcto funcionamiento y calibracion del equipo se

llevan a cabo mediante la medida periédica de disoluciones patrén.

Procedimiento.

La medida del COD requiere un sencillo tratamiento previo de la muestra, consistente en la
filtracién de unos 12-15 mL de la misma a través de un filtro de PTFE con un tamafio de
poro de 0.22 uym (Millipore Millex® GN) antes de introducirla en el muestreador del equipo.
De esta forma se retiran los soélidos en suspension presentes en la muestra y, por tanto, ya
no es correcto notarlo como COT sino como COD. A continuacion se produce la inyeccion
automatica de la muestra y se realiza la medida de COD por diferencia entre el CT y el CIT,

tal y como se detalla arriba.

2.2.2 Cromatografia Liquida de Alta Resoluciéon (HPLC-UV)

Descripcion del equipo v fundamento tedrico

El seguimiento de la concentracién de cada uno de los farmacos estudiados durante los
procesos de degradacion se realiza mediante HPLC con detector de UV. Esta técnica de
cuantificacion de compuestos disueltos en agua, es ampliamente utilizada gracias a la alta
sensibilidad que presenta, y a su idoneidad para la separacién de especies no volatiles o
termolabiles (aminoacidos, proteinas, acidos nucleicos, hidrocarburos, carbohidratos,
drogas, terpenoides, plaguicidas, antibioticos esteroides, etc.) (Skoog, 1996). Ademas, este

método permite la inyeccion directa de las muestras acuosas.

El equipo empleado en estos analisis es un cromatografo Agilent Technologies serie 1100
que consta de un equipo de desgasificacién a vacio, una bomba cuaternaria de pistdn
(capaz de proporcionar mezclas de hasta cuatro disolventes diferentes en diversas
proporciones), un compartimiento termostatizado para la columna cromatografica, un
detector de red de diodos UV/Vis y un sistema de inyeccion automatica. El control y la
adquisicion de datos se lleva a cabo mediante la conexion a un ordenador en el que esta
instalado el software Agilent Chemstation®. La columna cromatografica utilizada para la
separacion de los diferentes compuestos es una columna de fase reversa C18 (Gemini® 5
pm, 3 x 150 mm de Phenomenex), la cual se encuentra protegida por una precolumna

conocida como guard-column (Phenomenex Security Guard®).

En la cromatografia liquida de alta resolucion la fase movil se bombea a alta presion por una
columna que contiene particulas de fase estacionaria con un diametro de entre 3y 10 um. A
menor tamafo de particula, mas eficiente es la columna, pero mayor es la resistencia que
opone al flujo. Las particulas micro-porosas mas comunes son aquellas esféricas e

irregulares con una superficie adsortiva o una fase liquida ligada. En la cromatografia en
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fase reversa, la fase estacionaria es menos polar que la fase movil, los solutos mas polares
eluyen primero y la retencion del soluto se incrementa aumentando la polaridad de la fase
movil. Dicha fase movil suele estar formada por una mezcla de agua y un disolvente
organico (metanol, acetonitrilo...). La eleccién del procedimiento de separacion se basa en
el tamanio, la polaridad y la naturaleza iénica del soluto. Dependiendo de la dificultad del
problema, puede emplearse una elucion isocratica, en la que la proporcion de fase movil no
cambia durante el analisis, o en gradiente, en la que dicha proporcién cambia a lo largo del
analisis. Esta ultima se utiliza en casos mas complejos como, por ejemplo, cuando varios
contaminantes deben de ser analizados simultdneamente. A la salida de la columna
cromatografica, el contaminante genera una sefial en el detector de UV/Vis, que se
encuentra linealmente relacionada con su concentracion y con las propiedades de absorcion

de luz del mismo.

Procedimiento
Previamente a su inyeccién en el HPLC-UV, la muestra a analizar es diluida mediante la
adicion del mismo disolvente organico empleado en el método de deteccion, en un
porcentaje lo mas parecido posible al usado en dicho método. Ademas, los posibles sélidos
en suspension presentes en la muestra se eliminan filtrandola una vez diluida, a través de
un filtro de PTFE con un tamario de poro de 0.22 ym (Millipore Millex® GN). Este tratamiento
previo de las muestras permite, no solo evitar la adsorcidén del contaminante analizado sobre
el filtro, sino que también desorbe los compuestos organicos que, en el caso de la
fotocatalisis heterogénea con TiO,, podrian estar adsorbidos al fotocatalizador. Por otro
lado, la adicion de disolventes organicos en la preparacion de la muestra detiene las
posibles reacciones que pudieran tener lugar en ausencia de luz (este efecto se denomina
quenching) y distorsionarian los calculos de cinéticas en experimentos fotoliticos y
fotocataliticos, sobre todo en el caso de los experimentos de foto-Fenton, ya que la reaccion

de Fenton puede transcurrir con una eficacia relevante en la oscuridad.

Las condiciones 6ptimas de deteccion, asi como la fase mdvil empleada, son especificas
para cada compuesto estudiado y dependen de las caracteristicas del mismo. En la tabla
2.5 se muestran las condiciones propuestas para cada uno de los farmacos seleccionados.
Todos los métodos desarrollados eran isocraticos, el caudal de la bomba cuaternaria era

constante en 0.5 mL min™ y el volumen inyectado fue siempre 20 L.
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Tabla 2.5 Fase movil y condiciones de deteccién en HPLC-UV para los farmacos

estudiados.
Farmaco Fase moévil (porcentajes) Longitud de onda (nm)
FLU Acido Férmico 25mM/Metanol (50/50) 223
TMP Acido Férmico 25mM/H,0/Metanol 254
(50/40/10)
NXA Acido Férmico 25mM/Metanol (50/50) 254

Para comprobar el correcto funcionamiento del equipo, diariamente se inyecta una
disolucion patron con una concentracion del contaminante que corresponde a la

concentracion inicial empleada en el experimento.

2.2.3 Cromatografia iénica. Determinacion de aniones y cationes inorganicos y
acidos carboxilicos

Descripcion del equipo v fundamento tedrico

Esta técnica analitica se emplea para la evaluacién del grado de mineralizacién de las
muestras tratadas mediante fotocatalisis solar, gracias a la medida de iones inorganicos que
aparecen como consecuencia de la liberacion de los heteroatomos presentes en la molécula
de los farmacos, sobre todo en forma de NOs', NH," y, en especial para FLU, en forma de F.
Ademas, este método permite determinar la concentracion de acidos carboxilicos que
suelen formarse como productos intermedios previos a la completa mineralizacion del
compuesto (acético, férmico, propidnico, piruvico, oxalico y maléico). Por otro lado, en la
investigacion llevada a cabo en esta Tesis Doctoral, la medida de ciertas especies idnicas
(NH4*, NOs y acidos carboxilicos), permiten establecer, no sélo el nivel de nitrificacion
alcanzado en el birreactor, sino también la biodegradacion de los &acidos carboxilicos

procedentes de la fotocatalisis.

La cromatografia idnica es un método moderno y eficaz de separacion y determinacién de
iones, que se basa en el uso de columnas cromatograficas que contienen resinas de
intercambio i6nico. Los procesos de intercambio idnico se basan en los equilibrios de
intercambio entre los iones de una disolucién y los iones del mismo signo de la fase
estacionaria. Existen dos tipos de resinas dependiendo de la naturaleza del idn retenido, por
un lado estan las resinas de intercambio catidnico cuyos puntos activos mas comunes son
los grupos de acido sulfénico (H'SO3, acido fuerte), y los de acidos carboxilicos (H'COO,
acido débil). Y por otro, las resinas de intercambio aniénico que contienen grupos de amina
cuaternaria (N(CHs);"OH", base fuerte), o grupos de amina primaria (NH;"OH"; base débil)
(Skoog, 1996). La fase moévil empleada en los equipos de cromatografia idnica consiste en
una solucién acuosa (agua desmineralizada) de iones que compiten con los analitos de los

puntos activos de la fase estacionaria. Para la medida de aniones, las fases maéviles mas
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usadas contienen hidrégeno carbonato/carbonato, hidréxido o una mezcla de acido bérico y
tetraborato. Las fases moéviles mas empleadas para la determinaciéon de cationes contienen

normalmente acido sulfurico, acido metanosulfénico o acido clorhidrico.

El detector mas comunmente empleado en la cromatografia i6nica es el detector de
conductividad, que registra cualquier aumento en la conductividad eléctrica de la fase movil
a medida que el analito va pasando por el detector, y una vez separado en la columna de
intercambio idnico. Estos detectores pueden tener una elevada sensibilidad, son universales
para las especies cargadas y, como norma general, responden de una forma predecible a
los cambios de concentracion. Sin embargo, presentan una limitacién procedente de la
elevada concentracion de electrolito que se requiere para eluir la mayoria de los iones
analitos en un tiempo razonable. Por ello, la conductividad de los componentes de la fase
movil tiende a enmascarar la de los analitos, reduciéndose asi considerablemente la
sensibilidad del detector. Este problema fue resuelto en 1975 gracias al uso de una columna
supresora de membrana en la que el eluyente y la disolucion supresora fluyen en
direcciones opuestas a ambos lados de unas membranas permeables de intercambio idnico,
convirtiendo el eluyente en una forma no idnica de manera que los analitos puedan

detectarse por su conductividad con mayor sensibilidad.

El equipo empleado para la deteccidon de aniones y acidos carboxilicos es un Dionex DX-600
equipado con un muestreador automatico (Dionex AS40), una bomba cuaternaria de
gradiente (Dionex GP50), un horno termostatizado (Dionex LC30) y un detector de
conductividad (Dionex ED50). En primer lugar, la fase movil pasa a través de una trampa de
aniones (Dionex lonpac ATC-3), que garantiza la pureza de la misma, para fluir a
continuacion a través de la pre-columna (Dionex lonpac AG11-HC 4 x 50 mm), la columna
cromatografica (Dionex lonpac AG11-HC 4 x 250 mm), una supresora (Dionex ASRS- Ultra
Il 4mm) vy la celda de conductividad eléctrica. Esta supresora trabaja usando programas de
gradiente y en el modo de operacion que se conoce como AutoSuppression Recycle Mode,
en el que el flujo a la salida del detector se introduce en un bote cerrado y completamente
lleno, de 250 mL de capacidad, que alimenta de nuevo a la supresora, permitiendo

proporcionar a la misma una solucion regeneradora de composicion estable.

El sistema cromatografico usado en la deteccion de cationes es un equipo Dionex DX-120
que consta de un muestreador automatico (Dionex AS40), una bomba cuaternaria, una pre-
columna (Dionex lonpac CG-12A 4 x 50 mm), una columna cromatogréfica (Dionex lonpac
CS12A 4 x 250 mm), una supresora (Dionex CSRS-Ultra 4 mm) y una celda de

conductividad eléctrica. A la salida de la celda, el efluente se introduce en el puerto de
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regeneracion de la supresora, de forma que ésta trabaja en la configuracion estandar con

programas isocraticos.

La senal emitida por el detector genera un pico cuya area se evalia mediante una
calibracion interna. La respuesta del detector de conductividad no es lineal en todo el rango
de medida, por lo que se realizan varias rectas de calibrado dentro del rango en el que la
respuesta es lineal: 0-1 mg L™, 1-10 mg L™ y de 10-50 mg L™ (tanto para aniones como para
cationes). Para el caso del amonio, las curvas de calibrado se ajustan a un polinomio de
segundo grado debido a que el grado de disociacion de acidos débiles a bases débiles a pH
neutro se ve afectado por su concentracion. El rango para las rectas de calibrado de los
acidos carboxilicos es ligeramente diferente: 0-1 mg L', 1-5 mg L' y 520 mg L. La
desviacion estandar de ambos equipos es aproximadamente del 3%. La rutina de
funcionamiento de los equipos, asi como la evaluacién y adquisicion de los datos se lleva a
cabo mediante la conexién a un ordenador en el que esta instalado el software

Chromeleon®.

Procedimiento
Las muestras procedentes de un tratamiento fotocatalitico heterogéneo con TiO, son
filtradas directamente sobre los propios viales proporcionados por Dionex a través de un
filtro de PTFE con un tamafio de poro de 0.22 um (Millipore Millex® GN). Sin embargo, para
aquellas muestras procedentes de fotocatalisis homogénea con foto-Fenton deberan diluirse
previamente a su filtracibn debido a la presencia, en algunos casos, de una alta
concentracion de sulfatos procedente de la acidificacion del sistema con acido sulfurico. A
su vez, las muestras provenientes del sistema bioldgico fueron filtradas a través de un filtro
de PTFE con un tamafio de poro de 0.22 um (Millipore Millex® GN) y, cuando era necesario,
fueron previamente diluidas debido a la presencia de elevadas concentraciones de sulfato y
sodio, presentes en el sistema debido al control de pH, y de amonio, derivado de la accion
de los microorganismos. A continuacién, se introducen los viales en el muestreador
automatico. Las condiciones de operacién de los dos equipos y de deteccion de los iones

inorganicos y acidos carboxilicos se muestran en la tabla 2.6.

Tabla 2.6 Fase movil y condiciones de deteccion en los Cromatégrafos I6nicos

Equipo lones Caudal Fase movil (porcentajes
quip bomba P J

g;?_q% Na*,NH,* K*, Ca®*, Mg? | 1.2 mL min” H2S04 20 mN (isocratico)

Dionex CI, NO2, NOs, F', SO4%, 1.5 mL min” H>O/ NaOH 100 mM (80/20): 0-8 min

DX-600 PO, ) H>0/ NaOH 100 mM (65/35): 8-15 min (Gradiente)

H20/ NaOH 5 mM (80/20): 0-8 min

Dionex Acetato, formiato, H>,0O/ NaOH 5 mM (80/20): 8-18 min

DX-600 propianato, piruvato, 1.5 mL min” H20/ NaOH 100 mM (85/15): 18-28 min
oxalato y maleato H20/ NaOH 100 mM (70/30): 28-38 min

(Gradiente)
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El buen funcionamiento de ambos equipos, asi como la correcta calibracién de los mismos,
se comprueba mediante la inyeccion diaria de disoluciones patron de cada uno de los iones
que se van a medir. Para el caso de los aniones, se introduce un patrén de 10 mg L™ de
cada uno de ellos, en los cationes el patron se prepara de 2.5 mg L y, puesto que la
concentracion esperada de acidos carboxilicos al final de un proceso fotocatalitico es muy

pequefia, se inyecta un patrén que contenga 1 mg L™ de cada uno de ellos.

2.3 Técnicas analiticas avanzadas

2.3.1 Pretratamiento de las muestras: extraccion en fase sélida (SPE)

Descripcion de la técnica y fundamento tedrico

El andlisis de los productos de transformacion (PT) generados durante los procesos
fotoliticos y fotocataliticos presenta una serie de dificultades como consecuencia de los
bajos niveles de concentracion de estos compuestos durante los tratamientos. En este
contexto, son requeridos procedimientos de extraccion que sean selectivos y eficaces, para
poder llegar a conseguir buenos resultados en la extraccién y preconcentracion de los

analitos de interés.

Actualmente, las técnicas de enriquecimiento de trazas que utilizan SPE se han impuesto
como alternativa a las técnicas clasicas, como la extraccion liquido-liquido (LLE), que es
laboriosa, consume grandes cantidades de disolventes, y proporciona bajas recuperaciones
para muchos analitos polares por su relativamente alta solubilidad en agua. La SPE se ha
desarrollado mucho, con mejoras en el formato, automatizacién y con la introducciéon de
nuevos adsorbentes, convirtiéndose en la técnica de preparacion de muestra mas utilizada
para el analisis de farmacos y sus PT en muestras acuosas. Se trata de una técnica mas
selectiva, reproducible y con un gasto bajo de disolventes organicos en comparacion con la
LLE y facilmente automatizable. Ademas esta técnica permite la extraccion, purificacion,
concentracién y/o cambio de disolvente de solutos. La SPE se puede realizar off-line,
cuando el tratamiento de muestra esta completamente separado del analisis cromatografico,
u on-line cuando esta directamente integrado en el sistema analitico. En el procedimiento de
SPE off-line, la extraccién se lleva a cabo en un adsorbente solido empacado a baja presion
en membranas de extraccién o en un cartucho (véase figura 2.2). El formato mas utilizado
para extraer farmacos de muestras acuosas son las minicolumnas, si bien algunos autores

han utilizado discos de poliestireno-divinilbenzeno.
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Figura 2.2 Fotografia de un cartucho utilizado en SPE.

Una secuencia tipica de SPE consiste en varios pasos:

i) Acondicionamiento del adsorbente;

i) Carga de la muestra a un flujo lo suficientemente bajo (ej. 10 6 20 mL min™) para asegurar
una adsorcion eficiente de los analitos en el adsorbente;

iil) Lavado del cartucho, cuando sea posible, para eliminar interferencias de matriz;

iv) Secado, normalmente con flujo de nitrégeno, para eliminar la mayor parte de agua
posible;

v) Desorcion y recuperacion de los analitos mediante la elucién con un disolvente organico.

Normalmente, el volumen final obtenido se reduce completa o casi completamente con un
flujo suave de nitrégeno y se reconstituye con el disolvente apropiado para su posterior
andlisis. En la figura 2.3 se puede observar el sistema de SPE utilizado en este estudio.

Figura 2.3 Sistema utilizado para la preconcentracion de muestras con SPE utilizando

cartuchos.
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La SPE permite la extraccion simultanea de varios cartuchos utilizando unidades de
extraccion multiple que trabajan bajo presion positiva o negativa. Asimismo, la secuencia de
extraccion puede automatizarse completamente mediante dispositivos automaticos

comercialmente disponibles.

El desarrollo experimentado por la SPE nos permite disponer de un gran numero de
adsorbentes comerciales. Los mas usados para extraer farmacos de matrices acuosas son
las silicas quimicamente enlazadas con grupos n-alquil (C-8, C-18), copolimeros apolares y
adsorbentes de carbon. Existen también adsorbentes mas selectivos, como los de
intercambio i6nico, inmunoadsorbentes, adsorbentes de acceso restringido (RAM) o

polimeros de impresion molecular (MIP).

El mecanismo de retencion del analito en el adsorbente depende de las caracteristicas del
mismo y puede estar basado en interacciones tipo dipolo/dipolo-, ion/dipolo-, interacciones
hidrofdbicas, dispersion o intercambio idnico. La diversidad de materiales disponible permite

un ajuste especifico de la SPE con los respectivos analitos.

Cuando se desarrolla un método de extraccidon, es necesario tener una idea inicial de la
polaridad de los analitos objetos de estudio. Un parametro que puede utilizarse como criterio
para establecer la polaridad de un determinado compuesto es el coeficiente de particion
octanol-agua (kow) y/o el pKa del compuesto inicial. La solubilidad en agua de un
compuesto depende de la temperatura y del pH, y es un parametro que también conviene
conocer a la hora de disefiar un método de extracciéon. Nos puede dar una idea de la
afinidad de los analitos por el adsorbente de SPE. Los compuestos muy solubles en agua
pueden ser dificiles de retener por el adsorbente de SPE y tampoco se extraen bien
mediante LLE.

En la actualidad, los adsorbentes poliméricos son los mas utilizados para la extraccién de
farmacos y otros contaminantes organicos en aguas, por su capacidad de retener analitos
en una gama muy amplia de polaridades y su gran estabilidad en todo el rango de pH.
Durante los afios 90 se desarroll6 una nueva generacion de adsorbentes basados en el
empleo de copolimeros altamente enlazados (Isolute 101®, LiChrolut® EN, Isolute ENV+®,
Oasis HLB®, StrataX®) o en copolimeros mixtos conteniendo grupos intercambiadores de
cationes (Oasis MCX®) o de aniones (Oasis MAX®). Su alto grado de entrecruzamiento y su
estructura abierta, les confieren una porosidad muy alta y una mayor superficie especifica
permitiendo que las interacciones TT-1T entre el soluto y el adsorbente sean mayores. Estos

adsorbentes presentan mejores caracteristicas de humedecimiento y transferencia de masa,
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que les permite una eficiente preconcentrancion de los analitos y unos altos factores de

enriquecimiento.

Actualmente, el adsorbente Oasis HLB® (Waters) es de los mas comunmente utilizados

para extraer residuos de farmacos polares y apolares simultaneamente. Se trata de un

adsorbente de balance hidrofilico-lipofilico que le confieren los mondmeros de los que esta

compuesto, el divinilbenceno y la N-vinilpirrolidona. Esta propiedad, le permite poder

secarse antes de la carga de la muestra sin disminuir la capacidad de retencion de los

analitos (Gomez, 2008). En la figura 2.4 se presenta la estructura quimica del adsorbente

Divinilbenzeno-N-vinilpirrolidona (Oasis HLB®).

Figura 2.4 Estructura quimica del adsorbente Divinilbenzeno-N-vinilpirrolidona (Oasis HLB®).

A pesar de que la extraccion simultanea de una amplia gama de analitos es deseable para

obtener métodos rapidos y sencillos, hay una serie de limitaciones que hay que tener en

cuenta:

Compuestos muy polares pueden perderse facilmente durante la “carga” de la
muestra debido su baja afinidad por el adsorbente.

Compuestos no polares, con baja solubilidad en agua, pueden dar bajas
recuperaciones, debido a su adsorcion en los tubos de conexidn y recipientes
empleados para la extraccion o a una incompleta desorcion de los mismos,
fuertemente retenidos en los adsorbentes.

Compuestos ionizables pueden requerir un ajuste de pH para mejorar su retencién
en los adsorbentes. Ademas, hay farmacos que son sélo estables en un intervalo
especifico de pH.

Pérdidas de los compuestos mas volatiles durante la etapa de evaporacién o de la
reconstitucion de los extractos secos. Generalmente los farmacos no son
compuestos muy volatiles y no sufren pérdidas significativas durante la etapa de

evaporacion.

Tesis Doctoral 105



Experimental

Procedimiento
Las muestras fueron extraidas y pre-concentradas mediante SPE, utilizando un regulador de
vacio Supelco Visiprep™ (véase figura 2.3). Con este fin, se utilizaron minicolumnas
Oasis® HLB (divinilbenzeno/N-vinilpirrolidona) de 6 cm® con 200 mg de adsorbente (Waters,
Miliford, USA). Este adsorbente fue seleccionado por su capacidad de proporcionar una
adecuada recuperacion para analitos en un amplio rango de polaridades (Pichon, 2000;

Pérez-Estrada y cols., 2005), como se ha mencionado anteriormente.

Se aplico el siguiente esquema general de extraccion:

e Acondicionamiento: 4 mL de metanol + 2 mL de agua desmineralizada;

e Carga: 50 mL de muestra, a un flujo aproximado de 10 mL min™";

e Limpieza del cartucho (cuando fue necesario): 3 mL de agua desmineralizada para
las muestras que inicialmente presentaban una alta concentracién de sales.

e Elucion: con dos porciones de 4 mL de metanol, flujo de 1 mL min™.

Los eluatos obtenidos fueron concentrados, evaporando el disolvente con una corriente
suave de nitrdgeno, hasta un volumen final de 1 6 2 mL en metanol. Estos extractos fueron
diluidos convenientemente con agua ultra pura para su analisis en LC-MS. Los extractos
fueron conservados en oscuridad y refrigeracion para prevenir cualquier degradacion

posterior.

2.3.2 Cromatografia de liquidos acoplada a espectrometria de masas (LC-MS)

Descripcion del equipo v fundamento tedrico

La técnica LC-MS con analizador de tiempo de vuelo (LC-TOF-MS) ofrece unas
caracteristicas muy ventajosas para la identificacion de compuestos desconocidos. Permite
llevar a cabo medidas de masa exacta de iones de interés (tanto moléculas como
fragmentos) para confirmar o proponer férmulas moleculares para tales compuestos, aun en
ausencia de estandares o bibliotecas de espectros. Tras obtener la composicion elemental
del compuesto de interés, se lleva a cabo un estudio exhaustivo de elucidacion estructural
utilizando la informacion proporcionada por esta misma técnica. Una descripcion mas
detallada fue abordada en el capitulo 1 de esta Memoria Doctoral, en los epigrafes 1.5.2 y
1.5.3.

Para el analisis de las muestras mediante LC-MS se utilizé un analizador de tiempo de vuelo
(TOF) con interfaz electrospray (ESI) (véase figura 2.5), operado en modo de ionizacion
positiva. La muestra fue separada utilizando un sistema HPLC Agilent Technologies Series

1100 (Palo Alto, CA, USA), consistente en un desgasificador a vacio, automuestreador y
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bomba binaria de pistéon. Este sistema, cuando el ESI| era operado en modo positivo,
contaba con una columna analitica C18 de fase reversa (Zorbax SB-C18) de 150 mm x 4.6
mm y tamano de particula de 5 um. La temperatura de la columna se mantuvo a 25° C. La
fase movil consistid en acetonitrilo (canal A) y agua desmineralizada con 0,1% de &acido
formico (canal B). El gradiente de temperatura utilizado durante el analisis empezaba con
90% de B, permaneciendo inalterado durante los primeros 5 min del analisis y, después

disminuyendo hasta 0% en 40 min, manteniéndose estable durante 5 min.

El detector de masas de tiempo de vuelo (TOF) utilizado fue un Agilent MSD TOF (Agilent
Technologies, Palo Alto, CA, USA) con interfase de electroespray (ESI). El registro de la
masa exacta se realizé en el rango de 50 a 1000 m/z, y los datos se obtuvieron a través de
los software Analyst QS Applied Biosystems / MDS — SCIEX (Frankfurt, Germany) y
MassHunter Workstation de Agilent Technologies (USA).

Este equipo se mantiene calibrado, usando la mezcla proporcionada por el fabricante, en el
rango de 50 — 3200 m/z. Un segundo spray, colocado de manera ortogonal es utilizado con
una solucion de referencia proporcionando un calibrado continuo, usando las siguientes
masas de referencia: 121.0509 y 922.0098 m/z (resolucién: 9500+500 @ 922.0098 m/z).

Procedimiento
Previamente a su inyeccion en LC-TOF-MS, cuando necesario, la muestra a analizar era
diluida mediante la adicion de agua desmineralizada. Las condiciones optimas de deteccion,
asi como la fase mévil empleada, fue la misma para todos los farmacos modelo estudiados
en esta memoria doctoral. Durante la separacion cromatografica mediante HPLC, el caudal
de la bomba cuaternaria era en todos los casos 0.4 mL min” y el volumen inyectado fue
siempre 20 uL. Las condiciones de operacion de la ESI en modo positivo fueron: voltage del
skimmer 60V; octapolo rf 250V; temperatura del gas 300 °C; gas de arrastre 9 L min™";
nebulizador 40 psig; capilar 4000V. Con vistas a incrementar la fragmentacién, en muchos

estudios se han utilizado distintos voltajes de fragmentacién: 190 V, 230 V, 260 V y 270V.

Tesis Doctoral 107



Experimental

Figura 2.5 Foto ilustrativa del sistema TOF-MS Agilent utilizado para la determinacién de los PT

generados.

2.4 Otros métodos analiticos y procedimientos experimentales

2.4.1 Demanda Quimica de Oxigeno (DQO)

Fundamento tedrico

La Demanda Quimica de Oxigeno (DQO) determina la cantidad de oxigeno requerida para
oxidar la materia organica en una muestra de agua residual, bajo condiciones especificas de
agente oxidante, temperatura y tiempo. Las sustancias oxidables presentes en la muestra se
oxidan en solucién fuertemente acida con un exceso conocido de dicromato de potasio en
presencia de sulfato de plata, que actia como agente catalizador. Después de dos horas de
digestion a 148°C, la concentracion de iones Cr** de color verde generados a partir del
dicromato son determinados por espectrofotometria. La norma que regula el protocolo

seguido en este método es la ISO 15705.

La medida de la DQO en aquellas muestras procedentes de un tratamiento mediante
fotocatalisis solar, permite el calculo de un parametro denominado Estado de Oxidacién
Media (EOM), que da una idea de la evolucidon del grado de oxidacion de la mezcla, asi
como de las etapas de la fotocatdlisis en qué es mas conveniente realizar ensayos de

biodegradabilidad para averiguar si ésta ha mejorado con respecto a su valor inicial. EI EOM
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es una relaciéon entre la DQO y el COD, calculado de acuerdo con la ecuaciéon 1.2,

presentada en la parte introductoria de esta Memoria Doctoral en el epigrafe 1.4.4.

Procedimiento.

La determinacion de la DQO se realiza con los kit Spectroquant® de Merck. El rango de
medida empleado en todos los experimentos llevados a cabo en esta Tesis Doctoral fue de
10-150 mg O, L™ (ref: 1.14540.0001).

En primer lugar, se homogeniza la muestra y se diluye, si es preciso, para que el valor
esperado se encuentre comprendido entre los limites de deteccion. Se toma el tubo de
reaccion que contiene dicromato de potasio y sulfato de plata, y se agita por balanceo hasta
que los sdlidos depositados en el fondo (sulfato de plata) se disuelvan completamente. A
continuacion, se afiaden 3 mL de muestra, se agita vigorosamente y el tubo se introduce en
un termoblock durante dos horas a 148°C. Después, se deja enfriar a temperatura ambiente
durante unos 30 min y se mide la absorbancia en un espectrofotémetro Spectroquant®
NOVA 30 de Merck a una longitud de onda de 445 nm.

El buen funcionamiento y la calidad de las medidas de DQO se evalua mediante el uso de
una recta externa de calibrado. Por otro lado, la presencia de pequenas cantidades de H,0,
en las muestras altera la medida de DQO, puesto que el perdxido de hidrogeno es una
sustancia oxidante que puede reaccionar con las sustancias organicas presentes en la
muestra. Para evitar este efecto y garantizar la buena calidad de los analisis de DQO, se le
afiade Catalasa a las muestras segun el procedimiento descrito en el apartado 2.4.3, de

forma que se elimine todo el perdxido de hidrégeno residual.

La recta de calibrado para el rango de medida de 10-150 mg O, L™ se ha obtenido mediante
la medida de la absorbancia, a 445 nm de longitud de onda, de disoluciones de
concentracion conocida de hidrogeno ftalato potasico, que se corresponden con una DQO
tedrica también conocida (todas las medidas se hicieron por triplicado). La recta de calibrado

calculada a partir de dichos datos es la siguiente (ecuacion 2.1):

DQO (mg L") = 317.83 —209.66 x Absorbancia

21
R’ =0.9989 1)
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242 Determinacion del peréoxido de hidrogeno mediante método
espectrofotométrico (metavanadato de amonio)

Fundamento tedrico

El peréxido de hidrogeno (H.O,) es el reactivo consumido en los experimentos de
fotocatalisis solar homogénea (foto-Fenton), por lo tanto la determinacion de su consumo y
concentracién en cada instante del proceso, es fundamental para la evaluacién de la

eficiencia de la oxidacion quimica.

La determinacion de H,O, durante los experimentos de foto-Fenton se realizd mediante
espectrofotometria UV-visible, de acuerdo con metodologia descrita por Nogueira y cols.
(2005). Este método se basa en la reaccién del H,O, con el reactivo metavanadato de
amonio en medio acido, que da lugar a la formacién de un catién de color rojo-anaranjado
denominado peroxovanadio (véase reaccién 2.1), lo cual presenta una absorcion maxima

en 450 nm.

VO; +4H" + H,0, —» VO, + 3H,0 (2.1)

Otra ventaja adicional a la sencillez y rapidez de este método, esta en el hecho de que la
reaccion entre el metavanadato con el H,O, no se ve afectada por la presencia de iones
tales como CI" y NO;, los cuales estan generalmente presentes en aguas residuales, o con
el Fe* afadido en la reaccién de Fenton habitualmente presente al final del proceso de

fotodegradacion, debido a la conversién rapida de Fe?" a Fe*'.

Procedimiento
Para la medida de H,O,, en un matraz de 10 mL, se toman entre 1 y 8 mL de muestra
previamente filtrada a través de un filtro de PTFE con un tamafio de poro de 0.22 ym
(Millipore Millex® GN), y se anade 1.03 mL de solucion de metavanadato de amonio (0.06
mol L") preparada con H,SO, (0.36 mol L"), completandose el volumen final del matraz con
agua desmineralizada. Después se mide la absorbancia a una longitud de onda de 450 nm y
cubeta de un 1 cm de paso de luz en un espectrofotémetro (Unicam-Il). En el caso en el que
las muestras no estén coloreadas, se hace el cero del equipo poniendo agua
desmineralizada en la posicion de la muestra y aire en la referencia, y las muestras se
miden siempre con aire como referencia. Sin embargo, cuando la muestra esta coloreada, el
cero se hace colocando agua desmineralizada en la posicidbn de la muestra y de la
referencia, y para la medida de la muestra se introduce en la referencia una segunda cubeta
que contenga una solucién formada por un volumen satisfactorio de la muestra filtrada y

agua desmineralizada para enrasar el matraz.
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A partir de los datos de absorbancia obtenidos en el espectrofotémetro se calcula la
concentracién de H,O, utilizando la ecuacién desarrollada por Nogueira y cols. (véase
ecuacion 2.2). En esta ecuacion AA,s, representa la diferencia de la absorcion entre la
muestra y el blanco a una longitud de onda de 450 nm y [H,0O,], la concentracién de H,O, en
mol L™". La pendiente de la curva es la absortividad molar (¢) que es de 283 + 2 mol L™ cm™;
V, es el volumen de la alicuota tomada para el analisis (mL, entre 1y 8) y V; es el volumen
final (10 mL).

A Ags0 = 283[H202]

Vi
2.2

v (2.2)

El buen funcionamiento y la calidad de las medidas de H,O, se evalua mediante el uso de

una recta externa de calibrado expresada como (ecuacion 2.3):

[H,0,] (mg L") =0.0067 x Absorbancia — 0.003 2.3)
R?=0.9994 )
2.4.3 Método de adicion de Catalasa para la eliminacién del H,0;

Fundamento tedrico

La eliminacion del perdxido de hidrégeno presente en las muestras pre-tratadas mediante
fotocatalisis solar, se hace necesaria no sélo desde el punto de vista de la detencion de la
reaccion Fenton que tiene lugar en la oscuridad, sino también para llevar a cabo los analisis
de toxicidad, biodegradabilidad y DQO con una alta fiabilidad. Por un lado el H,O, interfiere
en las medidas de DQO llevadas a cabo mediante kits de Merck (epigrafe 2.4.1), y por el
otro, la presencia de este oxidante aumenta la toxicidad y disminuye la biodegradabilidad de

la muestra enmascarando el comportamiento real del agua parcialmente tratada.

El método de adicion de Catalasa emplea catalasa de higado de bovino (Sigma-Aldrich,
2300 unidades mg™), que es una enzima capaz de neutralizar formas téxicas derivadas del
oxigeno (como el H,0,), que se forman en los ambientes acuosos que contienen oxigeno
disuelto, como el citoplasma de las células. La catalasa convierte el peroxido de hidrogeno
en agua y oxigeno molecular. Una unidad de catalasa descompone 1 umol de peroxido de

hidrégeno por minuto a pH 7 y a 25°C aproximadamente.

Procedimiento
En primer lugar se prepara una disolucién de catalasa a una concentracién de 0.1 g L™ con
agua ultra pura (Milli-Q). La preparacion de esta disolucion debe realizarse cada dos dias de

forma que se mantenga la actividad de la catalasa. Ademas, esta enzima se inactiva a pH
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por encima de 8 y por debajo de 5, con lo que las muestras a las que se pretende anadir

catalasa deben de ser previamente neutralizadas a un pH entre 6y 7.

Normalmente se afiade unas tres veces mas catalasa de la necesaria para eliminar el
peréxido de hidrégeno presente en las muestras y garantizar una actividad satisfactoria.
Para ello, se establece una adicidon de 0.5 mL de la disoluciéon de catalasa a unos 25 mL de
muestra y un tiempo de reaccién de 10 min, para eliminar una concentraciéon de 20 mM de
H.0..

Como parametro de control que permite establecer el buen funcionamiento de este método
se comprueba la eliminacion de peréxido de hidrogeno mediante la medida de su

concentracién en alguna de las muestras con las tiras de Merck (0-5 mg L™ de rango).

2.4.4 Determinacion del hierro en disolucion mediante método
espectrofotométrico (ISO 6332)

Fundamento tedrico

El ién ferroso interviene como catalizador en la oxidacion en fase homogénea con H,O,/UV,
de los farmacos modelo seleccionados y del agua industrial real tratados mediante el
proceso foto-Fenton. En este contexto, la presencia de Fe?* es sumamente importante en la
correcta consecucion de la degradacion por foto-Fenton de los contaminantes. Un pH
superior a 3 y la presencia de iones fosfato (cianuros o nitritos) provocan la precipitacion del
mismo una vez oxidado a Fe®* en forma de hidréxido férrico y fosfato férrico (cianato o
nitrito), respectivamente. Segun estas consideraciones, la determinacion de la cantidad de
hierro resulta imprescindible para asegurar el correcto funcionamiento del tratamiento

mediante foto-Fenton.

El ion ferroso disuelto forma un complejo de color rojo con tres moléculas de 1,10-
fenantrolina. La formacion de este complejo se da en un intervalo de pH comprendido entre
2 y 9. Aunque éste es suficientemente amplio para asegurar la formacion cuantitativa del
complejo, es necesario mantener un pH entre 3 y 3.5, con lo que la medida se lleva a cabo
en una solucién tampdn (acido acético/acetato). La absorbancia del complejo Fe?* con 1,10-

fenantrolina medida a 510 nm es proporcional a la concentracién de ién ferroso.

La presencia de otros agentes oxidantes (como el H,O,) en solucién interfieren en este
método analitico, puesto que oxidan al ién ferroso a férrico, el cual no forma complejo con la
fenantrolina. Por otro lado, existen diversos metales pesados que forman complejos también
con la fenantrolina, como son Cr**, Zn?*, Co?*,Cu?, Ni**, y otros que precipitan con ella:

Ag®, Bi**, Hg®*", Cd*, MoO,*. Ademas el color que pueden presentar las muestras
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procedentes del foto-Fenton supone también una interferencia importante a tener en cuenta,
ya que se trata de un método espectrofotométrico. Existen publicados diferentes
procedimientos que se aplican para la eliminacién de estas interferencias (APHA, 1998). En
este trabajo de investigacion las principales interferencias que se encuentran son las

debidas al color de la muestra y al H,0,.

Debido a la presencia de perdxido de hidrégeno en el tratamiento con foto-Fenton el i6n
ferroso se oxida rapidamente a férrico, con lo que en la mayoria de las muestras se mide
hierro total al reducir todo el Fe** en solucién a Fe?* mediante la adicién de &cido ascorbico.
De esta forma es posible comprobar si la cantidad de catalizador afiadida al inicio del
proceso se mantiene constante durante el mismo, o si por el contrario estd disminuyendo

debido a su precipitacion.

Procedimiento
Para la medida de hierro total, se toman 4 mL de muestra previamente filtrada a través de
un filtro de PTFE con un tamafio de poro de 0.22 ym (Millipore Millex® GN), y se afiade 1 mL
de solucién 1,10-fenantrolina (1 g L") y 1 mL de solucién tampén (250 g L™ de acetato
amonico y 700 mL L™ de &cido acético en agua desmineralizada). Se afiade a la mezcla una
espatula de acido ascorbico de forma que el ién férrico se reduzca a ion ferroso y se pueda
medir la absorbancia del complejo Fe*-fenantrolina. Después de 1 minuto se mide la
absorbancia a una longitud de onda de 510 nm y cubeta de un 1 cm de paso de luz en un
espectrofotometro (Unicam-Il). En el caso en el que las muestras no estén coloreadas, se
hace el cero del equipo poniendo agua destilada en la posicién de la muestra y aire en la
referencia, y las muestras se miden siempre con aire como referencia. Sin embargo, cuando
la muestra esta coloreada, el cero se hace colocando agua destilada en la posicion de la
muestra y de la referencia, y para la medida de la muestra se introduce en la referencia una
segunda cubeta que contenga una solucion formada por los 4 mL de muestra filtrada, 1 mL
de soluciéon tampén, 1 mL de agua destilada (en lugar de fenantrolina) y una espatula de

acido ascorbico.

A partir de los datos de absorbancia obtenidos en el espectrofotémetro se calcula la
concentracion de hierro utilizando una recta de calibracién externa realizada para un rango

de concentraciones de 0.25 a 10 mg L™ de hierro (ecuacién 2.4).

Cr. (mg L) = (7.4219 x Absorbancia — 0.0369) x factor de dilucion

24
R*=0.9999 (24)
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El buen funcionamiento del espectrofotometro asi como la buena calidad de las disoluciones
empleadas, se demuestra mediante la medida de la primera muestra justo después de la
adicién del catalizador (Fe®*) y una vez bien homogeneizada. Si el pH se encuentra por
debajo de 3 la concentracién de i6n ferroso resultante debe de corresponderse exactamente
con la que tedricamente se ha anadido al reactor, puesto que el volumen del mismo es

conocido.

2.5 Bioensayos

2.5.1 Ensayo basado en la bioluminiscencia de la bacteria marina Vibrio
fischeri (Biofix®Lumi) (UNE_EN_ISO-11348_1998)

En la actualidad existen diversos ensayos de laboratorio para la determinacion experimental
de la biotoxicidad aguda de un agua determinada. La respuesta bioldgica de ciertos
organismos expuestos a ésta, permite tomar decisiones acerca del vertido apropiado o no,
asi como de las consecuencias que podria tener sobre algunos de los parametros de calidad
del medio ambiente. Sin embargo, los ensayos de toxicidad no proporcionan una respuesta
absoluta al riesgo que un efluente en particular puede suponer para la poblacion humana.
Es decir, una escasa toxicidad sobre peces u otros animales de laboratorio no implica el

mismo efecto para el ser humano.

Diversas correlaciones sobre la toxicidad en diferentes especies han sido anteriormente
descritas, pero aun asi no es facil extrapolar los resultados obtenidos de unas especies a
otras, o utilizarlos para hacer predicciones sobre los efectos dafinos que un agua tratada o

efluente podrian tener sobre el ser humano y el medio ambiente (Hodson, 1985).

En esta Memoria Doctoral se han seleccionados dos ensayos de toxicidad aguda
considerados representativos, rapidos y baratos. Uno basado en la inhibicion de la
luminiscencia emitida por la bacteria Vibrio fischeri, y el segundo basado en la movilidad del

crustaceo Daphnia magna.

Fundamento tedrico

Este bioensayo determina la toxicidad aguda de un agua basandose en la reduccion de la
bioluminiscencia natural de la bacteria marina Vibrio fischeri (Photobacterium phosphoreum,
NRRL B-11177) en presencia de agentes contaminantes. La toxicidad se expresa como la
concentracion de compuesto que produce la reduccion del 50% de la luminiscencia inicial

(ECSO) para contaminantes puros, y como porcentaje de inhibicion de la emision de luz para

aguas conteniendo diferentes contaminantes.

114 Carla Sirtori



Experimental

Vibrio fischeri (véase figura 2.6) es una bacteria gram negativa, anaerobia facultativa, de la
familia Vibrionaceae cuya caracteristica mas representativa es la bioluminiscencia
(produccién de luz por parte de ciertos organismos vivos). Es importante destacar la
estabilidad en la emisién de luz asi como la gran sensibilidad que presenta a una amplia

variedad de sustancias toxicas.

Figura 2.6 Imagen de bacterias de la especie Vibrio fischeri.

La reaccion de bioluminiscencia bacteriana esta ligada al sistema de transporte de
electrones en la respiracion celular y es indicativa del estado metabdlico de la célula, de
modo que una disminucion de la bioluminiscencia indica la disminucion de la respiracion
celular. Los contaminantes fisicos, quimicos y bioldgicos afectan a la respiracion celular
alterando el porcentaje de sintesis de proteinas y lipidos y modificando por tanto el nivel de

emision de luminiscencia.

Las posibles interferencias que se pueden encontrar en la medida de la toxicidad aguda
mediante este método pueden tener lugar cuando: i) se utilizan sustancias insolubles,
débilmente solubles o volatiles, asi como las sustancias que reaccionen con la suspension
de ensayo, es decir, con el NaCl; ii) son producidas pérdidas de luminiscencia provocadas
por la adsorcion o la dispersién de la luz en caso de aguas fuertemente coloreadas o turbias
y, finalmente; iii) las concentraciones de sal en la muestra inicial son superiores a 20 g L' de
NaCl, o los contenidos de otros compuestos que produzcan una osmolaridad equivalente

que pueden conducir a efectos hiperosméticos.

Procedimiento
En este trabajo de investigacidén se han empleado kits comercialmente conocidos como

BioFix®Lumi Muiti-shot bacterias luminiscentes para 200 determinaciones de Macherey-
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Nagel (referencia: 945 007), que incluye la solucién reconstituyente. Cada kit de bacterias

incluye un certificado de calidad en conformidad con la UNE_EN_ISO 11348-3.

El lumindmetro empleado para la medida de la bioluminiscencia emitida por las bacterias es
conocido comercialmente como Biofix®Lumi-10 (Macherey-Nagel), que dispone de un
detector Ultra Fast Single Photon Counter (Contador ultra rapido de fotones), con un rango
espectral de 380 a 630 nm, dando como respuesta el efecto inhibidor o porcentaje de
inhibicion de la actividad bioluminiscente de la bacteria después de 5, 15 y 30 min de

exposicion.

El tratamiento de las muestras previo a su andlisis requiere, en primer lugar, la eliminacion
de solidos en suspension mediante su filtracion a través de un filtro de PTFE con un tamafio
de poro de 0.22 ym (Millipore Millex® GN) y, en el caso de proceder de experimentos de
foto-Fenton, es necesario eliminar el perdxido de hidrégeno que pueda quedar en la muestra
mediante el método de la Catalasa explicado en la seccién 2.4.3. Las muestras que sean

coloreadas deben ser diluidas para reducir el color, de forma que no interfiera en la medida.

En primer lugar es necesario medir el pH de las muestras y ajustarlo, si es preciso, entre 6 y
8.5. Después, se ajusta la salinidad de las muestras al 2% (p/v) mediante la adicién de NaCl

solido.

A continuacién se procede a la reconstitucion de las bacterias liofilizadas adicionando 11 mL
de solucion reconstituyente (referencia: 945 007), previamente atemperada a 4°C en el
frigorifico durante 30 min. Al cabo de este tiempo se dosifican 500 yL de suspension
bacteriana en cada vial y, después de 10 min de estabilizacion (siempre a 15° C), se realiza
la medida de luminiscencia inicial. Una vez finalizada ésta se afiaden 500 uL de la muestra 'y
se espera el tiempo de incubacion requerido (5, 15 ¢ 30 min). Inmediatamente después de
realizar la medida final de intensidad de luz (pasado el tiempo de incubacion), el equipo da

el valor del porcentaje de inhibicién correspondiente a esa muestra.

En todos los ensayos, se lleva a cabo una evaluacion de la viabilidad de las bacterias una
vez reconstituidas. Para ello se prepara un control con igual procedimiento al descrito
anteriormente pero al que se le afnaden 500 pL de solucion salina al 2% en lugar de una

muestra.

116 Carla Sirtori



Experimental

2.5.2 Ensayo basado en la movilidad del crustaceo Daphnia magna

Fundamento tedrico

Daphnia magna es un invertebrado, perteneciente a los crustaceos, del suborden
Diplostracos o Cladocera, género Daphnia, especie Daphnia magna. Es una de las especies
mas conocidas de claddceros. El tamafio de los crustaceos es aproximadamente 1 mm. Su
habitat natural son aguas ricas en sustancias nutritivas, como lagos y estanques. Se
alimenta de algas, detritus y bacterias que filtra previamente. En cuanto a su morfologia, se
caracterizan por tener un caparazon que protege el tronco, y presentar en la cabeza unas
potentes antenas, responsables de la locomocién, desarrollando un movimiento vertical y

espasmaodico. En la figura 2.7 se muestra una fotografia del crustaceo Daphnia magna.

Figura 2.7 Fotografias de crustaceos de la especie Daphnia magna.

La presencia de agentes toxicos en el medio puede afectar al sistema nervioso o digestivo
de estos crustaceos, que se manifiestan en su capacidad de movilidad. La toxicidad aguda
se determind evaluando su movilidad tras la exposicién de los crustaceos a la muestra a

evaluar.

Los parametros de toxicidad que se pueden determinar con este ensayo son la
concentracién efectiva o ECsg y la menor concentracion que produce un efecto observable o
LOEC. El ECs5, es la concentracion efectiva de agente téxico que reduce la movilidad del
50% de los organismos después de 24 o 48 horas de exposicion. El ECs, se determina
mediante interpolacién grafica, en la relacion establecida entre el efecto inhibitorio
expresado en términos de porcentaje de inmovilidad y las concentraciones causantes de
dichos efectos. Para este bioensayo, el LOEC se establece como la concentraciéon de
agente toxico que produce un efecto inhibitorio de un 10% en la respuesta bioldgica

estudiada (movilidad).
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Procedimiento
Kit Daphtoxkit F™ de ECOtest,s.I. (Valencia, Espafia). Permite la evaluacién de la toxicidad
de vertidos, residuos o sustancias quimicas en agua dulce, utilizando los individuos
neonatos de Daphnia magna. El cultivo de las efipias se inicia 3 dias antes de comenzar el
bioensayo. Las efipias se lavan con agua dulce, utilizando un micro-tamiz para eliminar las
trazas del medio de conservacion. Una vez lavadas, se incorporan en el medio de
incubacion (40-50 mL), en placas petri. El medio de incubacién se prepara por diluciéon de
soluciones concentradas de NaHCO,;, CaCl,, MgSO,, KCI en agua destilada y se airea
intensamente mediante agitacién, durante 15 minutos, para disminuir el riesgo de anoxias.
Las placas petri se cubren para evitar procesos de evaporacion y se incuban las efipias

durante 3 dias a 20°C y en condiciones de luminosidad constante de 6000 lux.

Como se ha mencionado en el epigrafe 2.5.1 para los ensayos con Vibrio fischeri, en los
ensayos con Daphnia magna el tratamiento de las muestras previo a su analisis también
requiere la eliminacion de sdélidos en suspension mediante filtracién, y en el caso de que la
muestra proceda de experimentos de foto-Fenton, el H,O, debe de ser eliminado. Cuando
sea necesario, las diluciones de estas muestras se preparan en el medio de cultivo, antes de
llenar los 5 pocillos de las placas de analisis. Los neonatos de Daphnia consumen sus
reservas internas de nutrientes rapidamente, debido a su elevada actividad metabdlica. Por
este motivo, dos horas antes de comenzar el test de toxicidad se alimentan los neonatos con
algas (Spirulina). Esta alimentacion ayuda a disminuir el porcentaje de muerte por inanicion
(a veces, superior al 10%). Las algas se suministran a liofilizadas y para que puedan ser

consumidas como nutrientes por los neonatos, se hidratan por adicion de medio de cultivo.

A continuacioén, se procede a la transferencia de las larvas neonatas a las placas de analisis
(placas de pocillos). Cada placa de pocillos tiene 6 lineas de pocillos iguales. Cada linea de
las placas de pocillos contiene 1 “pocillo de lavado” y 4 “pocillos de analisis”, para una
evaluacién estadistica aceptable (analisis por cuadruplicado). Cada uno de estos 5 pocillos

se llena con 10 mL de muestra.

La transferencia de los neonatos activos desde la placa de incubacion se realiza mediante
succion con pipeta Pasteur, de forma que al ejercer una presion adecuada sobre la goma,
se produce la succién de los neonatos. De esta forma, poco a poco se transfieren 20
neonatos a cada uno de los “pocillos de lavado”. A continuacion, se realiza la transferencia
de 5 neonatos desde el “pocillo de lavado” a cada uno de los 4 pocillos réplicas. De esta

forma se evita la dilucidon de las muestras.
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Seguidamente, se cubre la placa de analisis con una banda de Parafim® y se coloca la
tapadera de la placa para evitar fenomenos de evaporacion de las muestras de analisis. La
incubacién se lleva a cabo en oscuridad y a una temperatura de 20°C, durante 24 y 48

horas.

Finalizado el periodo de incubacién, se procede a realizar la lectura a las 24 y 48 horas,
respectivamente. La lectura se efectia mediante la observacién y recuento del numero de
organismos inmovilizados frente al numero de organismos moviles. Los organismos son
considerados inmovilizados si después de 15 segundos de observacion, éstos no

desarrollan movimiento alguno de locomocién y permanecen en el fondo del pocillo.

Para comprobar la correcta ejecucion del bioensayo en términos de sensibilidad de los
organismos, se realiza una evaluacién de la respuesta de los dafnidos frente a un control
negativo que es el medio del cultivo. Para que el bioensayo sea valido, de acuerdo con el

protocolo ISO 6341, la inmovilizacién en el control negativo no debe exceder al 10%.

2.5.3 Analisis de la Biodegradabilidad Inherente. Ensayo de Zahn-
Wellens/EMPA (OCDE TG 302. Dir. 88/302/EEC)

La biodegradacion es el proceso por el que la destruccion de una sustancia quimica se lleva
a cabo mediante la accién de organismos vivos, principalmente por bacterias y hongos
(Alexander, 1994).

En este trabajo, la realizacién de ensayos de biodegradabilidad esta asociada a la
evaluacion de un agua residual industrial procedente de una industria farmacéutica y de
como este parametro varia cuando es sometida a un proceso de tratamiento mediante
fotocatalisis solar. O sea, la metodologia descrita a continuacion fue llevada a cabo para
determinar el momento idéneo en el que el aumento de la biodegradabilidad, a lo largo del
proceso de oxidacién fotocatalitica, permita el empleo de un tratamiento bioldgico posterior
con el fin de alcanzar el tratamiento completo del agua residual mediante la combinacion de
ambas tecnologias. Es preciso recordar que el objetivo es detener el tratamiento
fotocatalitico (mas costoso) cuando ya sea posible emplear la biodegradacion (mucho mas

barato) con éxito.

Fundamento tedrico

El estudio de la biodegradabilidad inherente de un contaminante o agua residual permite
obtener datos sobre su potencial de biodegradacién bajo condiciones aerobias 6ptimas,

tales como las que se encuentran habitualmente en las EDAR. Los ensayos que se pueden
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usar para determinar la biodegradabilidad inherente incluyen cuatro métodos descritos en la
guia OCDE N° 302 A-D: Modified SCAS Test (TG 302 A), Zahn-Wellens/EMPA Test (TG 302
B), Modified MITI Test (Il) (TG 302 C) y Concawe Test (borrador TG 302 D). Los grados de
biodegradacién superiores al 20% (medidos mediante la DBO, DQO o COD), se consideran
como una evidencia de biodegradabilidad inherente primaria, mientras que los grados de
biodegradacion superiores al 70%, deben de considerarse como una evidencia de

biodegradabilidad inherente final.

En este trabajo de investigacion, el método de Zahn-Wellens/EMPA Test (TG 302 B) se ha
aplicado para la determinacién de la biodegradabilidad inherente de un agua residual de la
industria farmacéutica y de la biodegradabilidad en diferentes momentos del tratamiento
mediante foto-Fenton. Esta informacion ha sido muy relevante para disefiar correctamente la
combinacion entre tratamiento de foto-Fenton y un tratamiento biolégico en un reactor

aerobio de lecho fijo.

Procedimiento
El ensayo de Zahn-Wellens (Z-W) se ha llevado a cabo siguiendo una modificacion de la
directiva 88/302/EEC y el protocolo OCDE TG 302 B. Este método se aplica a aguas
conteniendo sustancias organicas con valores de COD en el rango de 250 a 600 mg L.
Estas altas concentraciones permiten obtener resultados analiticos fiables. El uso paralelo
de un sistema analitico especifico (como HPLC-UV), hace posible la evaluacién de la
biodegradabilidad de las sustancias concretas de interés presentes inicialmente en la matriz.
Las muestras que seran analizadas mediante el método de Zahn-Wellens deben tener un
pH entre 6.5y 7.5, y los restos de perdxido de hidrégeno que puedan quedar después de un
pre-tratamiento con foto-Fenton deben eliminarse mediante el método de la Catalasa

(seccion 2.4.3).

En este ensayo, las muestras se mezclan con medio mineral (tabla 2.7) y con una cantidad
relativamente alta de fangos activos en una soluciéon acuosa que es agitada y aireada (para
asegurar una concentracién de oxigeno disuelto nunca inferior a 2 mg L), a 20-25°C en la
oscuridad o bajo luz difusa durante un periodo de 28 dias. En paralelo se prepara un blanco
que sélo contienen fangos activos y medio mineral en agua destilada. La degradacion
biolégica se sigue mediante la medicidon del COD en distintos intervalos de tiempo, segun

sea necesario, y la eficiencia de la misma se evalla de acuerdo a la ecuacion 2.4.

D, :{1- €-G }XIOO (2.4)

A BA
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D; es el porcentaje de biodegradacion medido en el intervalo de tiempo t (maximo 28 dias);
C, es la concentracion (mg L) de COD en la suspensién después de 3 horas y 30 minutos
de incubacion; C; es la concentracion (mg L'1) de COD en la suspensién a tiempo t; Cgs €5 la
concentracién (mg L") de COD en el blanco medidos después de 3 horas y 30 minutos de
incubacion; Cs es la concentracion (mg L") de COD en los blancos a tiempo t. El medio
mineral empleado en este ensayo esta formado por las soluciones descritas en la tabla 2.7.
La disolucion de medio mineral propiamente dicha se prepara mezclando 10 mL de solucién

[T} TRl

a” y 1 mL de soluciones “b”, “c” y “d”, enrasando a 1 L con agua desmineralizada.

Tabla 2.7 Componentes del medio mineral empleado en el ensayo de Zahn-
Wellens/EMPA.

solucién Composicién

A 8.5 g KH,PO,, 21.75 g K,HPO,, 33.4 g Na,HPO,.2H,0,
NH,4CI 0.5 g. Disueltos en 1L de agua destilada a un pH 7.4

B 27.5 g CaCl,, 36.4 g CaCl,.2H,0. Disueltos en 1 L de agua

destilada.
C 22.5 g MgS0,.7H,0 en 1 L de agua destilada.
D 0.25 g FeCl3.6H,0 en 1L de agua destilada (afiadir una gota
de HCI para evitar precipitacion de Fe)

De acuerdo con el protocolo de Zahn-Wellens (Z-W), la razén que debe existir entre el
contenido en carbono organico de la muestra y la cantidad de indculo seco (biomasa
procedente del fango activado), esta entre 1 y 4. En los ensayos realizados en esta tesis se
ha tomado el valor intermedio de 3, de forma que nos aseguremos la presencia de una
cantidad de biomasa suficiente para evaluar correctamente la biodegradabilidad inherente
de cada una de las muestras. La ecuacion 2.5 permite determinar la masa de inéculo que
es necesario pesar para mezclar con la muestra correspondiente. La determinacion del
porcentaje de peso de biomasa humeda que corresponde al peso seco, se ha evaluado
mediante el secado de una cantidad conocida de biomasa humeda tomada de los fangos

activos procedentes de la EDAR municipal de El Ejido.

Inoculo (mg/ L) <3
CcoD (mg/L)

muestra

peso,,., inoculo = 0.09 x peso,, . indculo

seco

inéculo.,, (mg/L)= x COD (mg/L) (2.5)

seco 0‘09 muestra

Para la preparacién del indculo se toma una muestra fresca de fangos activos, se deja
reposar durante alrededor de 30 min y se elimina el sobrenadante. Parte de la biomasa
depositada se introduce en una centrifuga durante 3-5 min a unas 1000-1500 rpm. Después

se elimina el sobrenadante y se rellenan los frascos de la centrifuga de nuevo con el resto
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de la biomasa depositada. De nuevo se centrifuga de forma que dispongamos de una capa
de biomasa en el fondo del frasco de gran espesor. Por ultimo se realiza un lavado de la
biomasa centrifugada con el medio mineral; para ello se llenan los frascos con medio
mineral y se resuspende la biomasa mediante agitacion. Por ultimo se vuelven a introducir
los frascos en la centrifuga, se elimina el sobrenadante, y la biomasa esta lista para pesarse
y mezclarse con la muestra correspondiente. Es necesario tomar la biomasa de las zonas
centrales de la capa formada en cada frasco para evitar que vaya acompafiada de

demasiada agua.

El material empleado para llevar a cabo los ensayos de Z-W son frascos de vidrio de 250 mL
de capacidad con agitadores de material inerte de entre 5 y 10 cm de longitud. En primer
lugar se introducen 240 mL de cada una de las muestras en los botes, se ponen a agitar y

se afiaden 10 mL de la solucion “a” y 1 mL de las soluciones “b”, “c” y “d” del medio mineral
por cada litro de muestra (2.4 mL de “a” y 240 pL de “b”, “c” y “d”). A continuacién se anade
la cantidad de in6culo calculada segun el valor de COD de la muestra y de acuerdo a la
ecuacion 2.5. Antes de anadir la biomasa es necesario medir el pH de cada bote, para
comprobar que se encuentra entre 6.5 y 7.5. Ademas se coloca en paralelo un blanco, lo
cual dependera de las diferentes masas de indculo que se hayan usado, formadas por 240
mL de agua desmineralizada con pequefas cantidades de medio mineral en lugar de
muestra, y también se prepara otro bote adicional con un control que estara formado por una
concentracion representativa de dietilenglicol (dependiendo de los valores de COD de las

muestras), que es una sustancia completamente biodegradable.

La primera medida de COD correspondiente a cada frasco se toma siempre después de 3
horas y 30 min de haber iniciado el ensayo, de forma que se pueda detectar la posible
adsorcion de las sustancias quimicas sobre los fangos activos. A partir de entonces las
medidas de COD se pueden realizar cada dia o a otros intervalos regulares de tiempo,
durante 28 dias. Es necesario tener en cuenta que cuando las medidas se llevan a cabo
cada dia, es posible reconocer claramente si se esta produciendo una adaptaciéon de la
biomasa al medio en el que se encuentra. Si existe algun compuesto conocido presente en
alguna de las muestras, se puede también medir la variacion de la concentracion del mismo
mediante HPLC-UV. Los valores de pH y oxigeno disuelto en cada uno de los botes deben

ser controlados diariamente.

El control del buen funcionamiento de este método se lleva a cabo mediante la evaluacién
de la biodegradabilidad de un compuesto de referencia como es el dietilenglicol. Si se

elimina al menos el 70% del COD procedente de esta sustancia en menos de 14 dias, se
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demuestra que la actividad de los fangos es la correcta, con lo que se puede asegurar la

buena calidad del ensayo.

2.6 Experimentos de Fotodegradacion - Estudios de Fotdlisis Directa

Descripcion del equipo vy fundamento teérico

En los ultimos afos, la presencia y el comportamiento de residuos farmacéuticos en el
medio ambiente se ha convertido en un tema de interés general, en particular por el efecto
biolégico especifico que estos contaminantes presentan sobre el organismo humano y en la
biota acuatica. Como ya se ha mencionado en detalle en el epigrafe 1.2.2, muchos son los
factores que influyen en que un farmaco sea encontrado con frecuencia en efluentes de las
EDAR, en rios y lagos. Pero, una vez en el medio ambiente, los farmacos sufren procesos
de degradacion fotoquimica. De hecho, se puede considerar tal proceso como el mecanismo
mas importante de transformacién en el medio natural. En este contexto, el conocimiento de
los mecanismos y de la cinética de la fotodegradacion es esencial para predecir el
comportamiento y las consecuencias medioambientales de estos contaminantes en aguas

naturales.

Procedimiento
En esta Memoria Doctoral se evalué la degradacion fotoquimica de la FLU y del TMP en
distintas matrices de agua, seguida por la identificacion de los distintos PT generados para
ambos compuestos. Los experimentos de fotodegradacion se realizaron utilizando un
simulador solar (Suntest CPS+, Heraeus, Alemania), equipado con una lampara de arco de
Xenoén de 1.5 kW vy filtros especiales que restringen la transmisién de la luz por debajo de
290 nm. El sistema de filtros mencionado corresponde a un rango de aproximadamente 22
W m? en el espectro ultravioleta (300-400 nm). La intensidad de la radiacion era constante y
se mantuvo, durante todos los experimentos, en 250 W m™ 0 960 KJ m? entre 300-800 nm.
Este valor corresponde a dosis de intensidad de irradiacion equivalentes a un dia soleado en
primavera u otofo, alrededor de las 10 de la mafana. Para los ensayos se utilizaron
recipientes de vidrio borosilicatado de 1000 mL agitados mediante agitadores magnéticos

(véase figura 2.8). La temperatura durante todos los experimentos, varioé entre 22-35°C.
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Figura 2.8 Simulador solar Suntest CPS+ utilizado en los experimentos de fotdlisis.

2.7 Experimentos de fotocatalisis solar

2.7.1 Planta piloto solar para fotocatalisis solar de compuestos puros disueltos
en agua

Descripcion del fotorreactor

Los experimentos de degradacion de contaminantes mediante fotocatalisis solar llevados a
cabo en esta Tesis Doctoral, se han realizado en un campo de captadores parabdlicos
compuestos (CPC) ubicado en la PSA (latitud 37 °N, longitud 2.4 °W), con radiacion solar

natural.

En la PSA existen dos prototipos gemelos formados por dos CPC dispuestos en serie cada
uno, con 3 m? de superficie irradiada. El reflector CPC esta fabricado con aluminio altamente
anodizado. Cada uno de los médulos estd montado sobre un marco y consta de 12 tubos,
estando la estructura inclinada con un angulo igual a la latitud local del emplazamiento (37°).
El fluido de trabajo circula por los tubos de los CPC y al final hasta un tanque de
recirculacion esférico de vidrio borosilicatado y de 10 L de capacidad. Una bomba centrifuga
(PAN WORLD, Modelo: NH-100 PX, 100 W) devuelve el fluido a los CPC a un caudal
constante de 22 L min™, siguiendo un modo de operacion en recirculacion. De este modo, el
flujo, en régimen turbulento, se establece en un circuito formado por tubos de vidrio
irradiados y tubos opacos de HDPE (polietilieno de alta densidad). Las caracteristicas y

dimensiones de cada fotorreactor se resumen en la tabla 2.8.
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Tabla 2.8 Caracteristicas de cada prototipo de fotorreactor CPC para
aplicaciones de fotocatalisis solar.

Prototipo del fotorreactor CPC (PSA)

Nudmero total de tubos 24
Longitud total de cada tubo 1502 mm
Longitud irradiada en cada tubo 1415 mm
Diametro exterior de cada tubo 32 mm
Diametro interno de cada tubo 28 mm
Transmisividad de cada tubo 0.900<71<0.915 (A>350 nm)
Reflectividad media (300-390 nm) 0.895
Area total irradiada en el reactor 3,0168 m?
Volumen total de cada reactor 40L
Volumen total irradiado en cada reactor | 22 L
Caudal 22 L min™

Cada uno de los tanques esféricos dispone también de una tapa de cristal que permite
introducir algunos elementos durante un ensayo tales como reactivos, gas (aire, oxigeno,
gas inerte, etc.), un electrodo de pH o cualquier otro elemento util. Por otro lado, en la
tuberia de entrada al tanque se ha insertado un termopar (PT-100, Philips, Digital-280), que
indica la temperatura en cada instante en el agua de ensayo. Seguidamente, en la figura
2.9, se presenta una fotografia del fotorreactor utilizado.

Figura 2.9 Fotografia del fotorreactor CPC con capacidad para tratar 35 L de agua

(izquierda). En el detalle, fotografia de los tubos de un médulo de CPC (derecha, superior) y

fotografia del tanque y bomba de recirculacién (derecha, inferior).

Procedimiento
Durante los experimentos de fotocatalisis con TiO,, el procedimiento seguido fue el mismo
para todos los ensayos y el fotorreactor fue operado de forma discontinua. En primer lugar
se llena la instalacion con 35L de agua desmineralizada, y se adiciona la concentracion
deseada del contaminante cuya degradacién se quiere estudiar. El sistema se opera en
recirculacién, alcanzandose una completa homogenizacién del compuesto una vez

transcurridos 15 min. Esta etapa se lleva a cabo con los captadores solares tapados con
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objeto de evitar cualquier posible efecto que pueda tener la radiacion solar sobre la mezcla
durante su correcta homogenizacién. En este punto, se toma una muestra para comprobar
la concentracion inicial de contaminante/s presente en el sistema. A continuacion, se
adiciona el catalizador: 200 mg L' de TiO, Degussa P-25 (7g). El sistema trabaja en
recirculacién en oscuridad durante otros 15 minutos para asegurar que la suspension sea
homogénea. Transcurrido este tiempo se toma una segunda muestra y se destapan los
concentradores iniciandose asi el proceso de fotocatalisis heterogénea. La frecuencia de
toma de muestras en todos los ensayos realizados fue variable, de acuerdo con los objetivos

de cada experimento.

El fotorreactor utilizado en todos los experimentos de descontaminacion de aguas mediante
fotocatalisis homogénea (foto-Fenton) también siguié un modo de operacién discontinuo. En
primer lugar se llena la instalacion con 35L de agua desmineralizada, y se adiciona,
directamente en el reactor y con los CPC tapados, la concentracion deseada de
contaminante o contaminantes cuya degradacién se desea estudiar. En el caso del
tratamiento de las aguas reales industriales, se adicionan 35L de las mismas directamente al
reactor, también con los CPC tapados para evitar cualquier posible efecto de la radiacion
solar sobre esta agua. Transcurridos 15 min de recirculacion se alcanza la homogenizacion
del sistema y se toma una muestra para comprobar la concentracion inicial de los
parametros a medir en cada experimento. A continuacion, se ajusta el pH de la mezcla entre
2.6y 2.9,y se adiciona la cantidad de sal de hierro (FeSO,.7H,0) necesaria para obtener la
concentracién de Fe?* deseada. Transcurridos otros 15 min de homogenizacién se toma
una muestra para el control de la cantidad de hierro disuelta, se adiciona H,O, (diferentes
cantidades en funcién de los objetivos deseados) y se destapan los CPC iniciandose el
proceso de foto-Fenton. A partir de este momento, las muestras fueron tomadas a distintos

intervalos de tiempo.

En esta Tesis Doctoral se han realizado dos tipos de experimentos de fotocatalisis
homogénea, unos orientados a evaluar la cinética de degradacion de los compuestos
originales o del agua residual industrial tratados mediante foto-Fenton, y otros destinados a
la determinacién de la toxicidad, biodegradabilidad de efluentes procedentes de diferentes
etapas del proceso fotocatalitico y los PT generados. En ambos, las condiciones de
operacion se diferenciaron unicamente en la forma de adicionar el peréxido de hidrégeno.
Para el caso de los experimentos cinéticos, se mantuvo una concentracion del H,O,
relativamente estable en el reactor durante todo el ensayo. Sin embargo, en aquellos en los
que las muestran iban destinadas a estudios toxicolégicos, de biodegradabilidad y en
algunos casos, de determinacién de los PT generados, se llevo a cabo una dosificacion de

H,O, por cargas, adicionando pequenas cantidades de la misma. Se afiade un pequefa

126 Carla Sirtori



Experimental

dosis, se espera a que se consuma y en ese momento se toma la muestra, afadiéndose a
continuacion otra pequena dosis. De esta forma se consiguié que las muestras tomadas no
contuvieran en ningun caso una cantidad de H,O, residual que pudiera interferir

negativamente en los procedimientos analiticos y bioensayos aplicados posteriormente.

2.7.2 Planta piloto solar para tratamiento fotocatalitico solar del agua residual
industrial

Descripcion del fotorreactor

En los experimentos donde el objetivo era preparar una cantidad de agua elevada pretratada
mediante foto-Fenton para su posterior tratamiento en un sistema biolégico, se hizo
necesario el tratamiento en un fotorreactor de elevado volumen. En este caso, fueron

utilizados fotorreactores CPC con capacidad de tratamiento de hasta 450L.

El campo de fotorreactores utilizados en este estudio estd formado por 3 moddulos
conectados en serie y montados en una plataforma de inclinacién fija de 37°. Cada mddulo
consiste en 16 CPC (152 mm ancho) con receptores tubulares UV-transparentes (48 mm) y
con un area iluminada de 3,2 m?, lo que representa un area total iluminada del sistema de
9,6 m?. El CPC esta fabricado de aluminio pulido ya que este material es altamente reflexivo
en el rango UV (0.829 en 300 nm, 0.861 en 325 nm, 0.834 en 350 nm y 0.810 en 375 nm). A
su vez, los tubos absorbedores estan fabricados de fluoropolimero. Las principales
caracteristicas que hacen interesante el uso de este material son su destacada estabilidad y
transmisividad UV (0.735 en 300 nm, 0.765 en 325 nm, 0.780 en 350 nm y 0.822 en 375 nm)
y porque se tratar de un material inerte. Los 3 moddulos estan conectados en serie y el flujo
de agua pasa directamente de un médulo al otro y finalmente es conducido al tanque de
recirculacién, donde una bomba centrifuga (CALPEDA s.p.a., tipo MXH 404) impulsa el
fluido a través del sistema a un caudal de aproximadamente 4m® h™', que puede ser regulado
gracias a un caudalimetro insertado en la tuberia. Esta planta piloto fue operada en modo
discontinuo para tratar un volumen total de agua residual de hasta 450L. El volumen
iluminado en el sistema era de 108L. En la figura 2.10 se presenta una fotografia de uno de

los tres mdédulos de este fotorreactor CPC.
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Figura 2.10 Fotografia de un médulo del fotorreactor CPC con capacidad para tratar 450L

de agua (izquierda). En el detalle, fotografia de la bomba (derecha, superior) y del tanque

(derecha, inferior).

Procedimiento
Los experimentos para tratar un elevado volumen del agua residual industrial estudiada
fueron llevados a cabo llenando el sistema con 450L de esta agua, directamente en el
tanque y con los CPC tapados para evitar cualquier posible efecto de la radiacién solar
sobre la matriz estudiada. Transcurridos 15 min de recirculacion se alcanza Ila
homogenizacién del sistema y se toma una muestra para comprobar la concentracién inicial
de los parametros deseados del agua real a tratar. A continuacién, se ajusta el pH de la
mezcla entre 2.6 y 2.9, y se adiciona 20 mg L™ de Fe (como FeS0,.7H,0). Transcurridos
otros 15 min de homogenizacion se toma una muestra para el control de la cantidad de
hierro disuelta y se adicionan un volumen conveniente de peroxido de hidrogeno, lo cual ya
fue determinado de acuerdo con los experimentos previos realizados en el fotorreactor de
35L. Simultaneamente a la adiciéon del H,O, se destapan los CPC iniciandose el proceso de
foto-Fenton. En este experimento el H,O, afiadido al sistema fue dosificado por cargas,

repetido diversas veces hasta llegar al punto idoneo para verter el agua en el biorreactor.

2.7.3 Medida de la radiacion UV

Descripcion del equipo v fundamento tedrico

Dependiendo del emplazamiento, la radiacién UV sufre variaciones en su intensidad por
posibles alteraciones de los agentes atmosféricos que la atendan, asi como por las
condiciones meteoroldgicas siempre cambiantes. Sin embargo, el estudio de los distintos
fendmenos atenuadores de la radiacion indica que la presencia de nubes es el factor
predominante en la regién UV (Blanco, 2002). Las nubes producen, por tanto, una gran
disminucion de la cantidad de fotones UV que alcanzan la superficie terrestre, aunque su

distribucién espectral no se ve alterada.
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El estudio del rendimiento de los procesos de fotocatalisis solar se debe realizar mediante el
analisis de la degradacion del compuesto que se desea eliminar del agua en funcion del
tiempo transcurrido y la radiacion incidente sobre el reactor. Se trata de una aproximacion
que integra la densidad de energia radiante del espectro solar Gtil para la fotocatalisis solar
(Malato y cols., 2000).

El equipo utilizado en esta tesis doctoral para la medida de la radiacién UV global es el
radiometro KIPP&ZONEN, modelo CUV3, con una sensibilidad de 264 mV/W-m? que se
encuentra montado en una plataforma inclinada el mismo angulo que los captadores cilindro
parabdlicos (CPC, 37°). Este radiémetro proporciona datos en términos de radiacion
incidente, Wy m para longitudes de onda inferiores a 400 nm. Esta medida de energia
media incidente por unidad de superficie es una aproximacién valida cuando los tiempos
empleados en los experimentos son suficientemente largos en comparacién con los que se
producen en las fluctuaciones de radiacion. En la figura 2.11 se muestra una fotografia del

radiometro empleado en esta tesis doctoral.

Figura 2.11 Fotografia del radidmetro de UV global empleado en los ensayos realizados en

la Plataforma Solar de Almeria.

La radiacién solar incidente sobre el fotorreactor se incluye en los calculos cinéticos de los
experimentos de degradacién, mediante una aproximacion matematica que permite
comparar y combinar experimentos llevados a cabo en diferentes dias con diferentes
condiciones meteorologicas (presencia de nubes). Para ello se usa una relaciéon entre el
tiempo experimental (f), el volumen de la planta (V;), la superficie de los captadores
iluminada (A,) y la densidad de la radiacién (UVg = Wyy m'2) medida por el radidometro. Como

los datos de radiacién son recogidos continuamente, se puede calcular el promedio de la

radiacion incidente sobre la superficie del colector (Wg,n) para cada periodo de tiempo (t),
y ademas calcular la energia acumulada en ese periodo. Consecuentemente, la cantidad de
energia recogida por los captadores (por unidad de volumen) desde el comienzo del
experimento hasta que cada muestra es tomada puede ser expresada mediante la siguiente

ecuacion (ecuacion 2.6):
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— A
QUV,n = QUV,n-l + Atn UVG’” - > Atn = tn -tn-l (2.6)

N

Donde t, es el tiempo experimental de cada muestra y Quyv,, es la energia acumulada (por
unidad de volumen, kJ L") incidente en el reactor para cada muestra tomada durante el

experimento.

En ocasiones, resulta mas util representar los resultados de degradacion obtenidos durante
los procesos fotocataliticos solares frente al tiempo de iluminacién (t;), en lugar de en
términos de Quyv, (energia acumulada). Para este propdsito puede asumirse que la radiaciéon
UV solar media en un dia perfectamente soleado durante 2 horas alrededor del mediodia es
aproximadamente de 30 Wy, m™. La expresién que permite calcular el tiempo de iluminacién

viene dada por la ecuacion 2.7.

uvvy,
to =t +AL ——: At =1 -1 )
30W ,n 30W ,n-1 n 30 VT n n n-1 (2 7)

Donde t, es el tiempo experimental para cada muestra, UV es la radiacién solar ultravioleta
media medida durante At,, t;, es el tiempo de iluminacién normalizado, V; es el volumen del

reactor iluminado y Vrel volumen total del foto-reactor.

Todos los resultados obtenidos en los estudios fotocataliticos descritos en esta Tesis han

sido graficados en funcién del tiempo de iluminacion.
2.8 Reactor bioldgico de lecho fijo a escala planta piloto

Los reactores bioldgicos de lecho fijo permiten el crecimiento de una capa de biomasa en la
superficie de un medio (normalmente material plastico), expuesto a la atmdsfera de donde
se capta el oxigeno necesario. Al hacerlo asi, la capa microbiana transforma la carga
organica biodegradable de las aguas residuales en biomasa y subproductos. El lecho fijo es
habitual en la depuracién de aguas residuales urbanas que ya han pasado por una
decantacién primaria, sin embargo, se pueden también utilizar para aguas con mas carga
organica como son las aguas residuales industriales. Actualmente, los trabajos de
investigacion en este campo estan dirigidos al desarrollo de nuevos sistemas de tratamiento
biolégicos de lecho fijo que sustituyan a los convencionales sistemas de fangos activos. En
los reactores de lecho fijo, el crecimiento de la biopelicula en el soporte hace que las capas

mas internas entren en anoxia haciendo que se desprenda parte de la misma de forma

130 cCarla Sirtori



Experimental

automatica. A su vez, estos solidos desprendidos del soporte sirven como alimento a los
microorganismos adheridos a los soportes, y se recirculan al reactor o se depositan en su

fondo.

Las principales ventajas que presentan los reactores bioldgicos de lecho fijo frente a los
convencionales de tanque agitado son: i) la reduccion del volumen del reactor gracias al
empleo de un soporte que proporciona una superficie especifica elevada; ii) no requiere
recirculacion de biomasa al reactor; iii) la operacion y control de este tipo de reactores es
sencillo; iv) mejora de las tasas de nitrificacion y desnitrificacion vy, finalmente, v) mejora en
la eficiencia global del proceso por una mayor especializacion de la biomasa (Fernandez-
Alba y cols., 2009; Sarria y cols., 2003).

La etapa biolégica de los ensayos de combinacion de fotocatalisis homogénea con oxidacion
biologica, para el tratamiento de aguas residuales provenientes de una industria
farmacéutica contaminadas con NXA, se ha llevado a cabo en un reactor aerobio de lecho
fijo (IBR) a escala planta piloto instalado en la PSA. El sistema bioldgico IBR (véase figura
2.12) esta formado por tres moédulos: tanque de neutralizacién cénico de 165L de volumen
total; tanque de acondicionamiento cénico de 100L de volumen total y reactor de lecho fijo
(IBR) de fondo plano de 170L de volumen total. Todos los tanques fueron construidos en
polipropileno con 8mm de espesor de pared y fueron ubicados bajo el armazén metalico que
soporta a cuatro modulos de captadores CPC pertenecientes a un fotorreactor que no fue

objeto de estudio en esta Tesis Doctoral.

Efluente
pre-tratado

Tanque de
Acondicionamiento

Tanque de
neutralizacion

Efluente
biotratado

Reactor de lecho fijo
(IBR)

Bombas
dosificadoras centrifuga

@ ¥ eSopIante
Soplante

Figura 2.12 Esquema ilustrativo del reactor biolégico aerobio IBR utilizado en este estudio.
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Los tanques estan conectados entre si mediante tuberia de polipropileno, Solarflex 16x23. El
tanque de neutralizacion es conico de forma que el catalizador empleado en la etapa
fotocatalitica pueda separarse por decantacion cuando sea necesario, ademas, este tanque
dispone de un agitador mecanico (TIMSA, 300 rpm; 187.5 W. Acero inoxidable), que permite
la correcta homogenizacion del efluente pre-tratado y el ajuste de pH del efluente de la
fotocatalisis. En el tanque de acondicionamiento se encuentran dos sondas, una de pH vy
otra de potencial redox (CRISON), ambas conectadas a sus respectivos controladores
CRISON pH28. Esto permite realizar un control automatico de pH entre 6.5y 7.5 en el
tanque de acondicionamiento mediante la adicion automatica de NaOH o H,SO,, gracias a la
accién ejercida por el controlador sobre dos bombas dosificadoras peristalticas para el
H,SO, (ALLDOS Eichler GmbH pfinztal 208-1,6, S/N:04/16937) y para el NaOH (ALLDOS
Eichler GmbH pfinztal 208-1,6 E22, S/N: 03/73313). Ademas, este tanque dispone también
de un sensor de temperatura PT100 que permite registrar los valores de este parametro en

cada instante.

El reactor biolégico de lecho fijo IBR es plano a diferencia de los demas tanques del
sistema. En el fondo y superficie del mismo se disponen dos rejillas que sustentan el
empaquetamiento del lecho ocupando entre 90 y 95L del volumen total del reactor. El IBR
se encuentra relleno de soportes de polipropileno marca Pall®Ring (diametro nominal:
15mm, densidad: 80 kg m™, area especifica: 350 m?> m™, fraccién de espacio vacio: 0.9 m®
m™), que estan colonizados por fangos activos procedentes de una EDAR. Este reactor esta
equipado con un control automatico de oxigeno disuelto formado por una sonda de oxigeno
CRISON (InPro 6050) instalada en el interior del tanque, y un controlador OXI 49 que actua
sobre dos soplantes SIROCCO (caudal méaximo de 400 L h™"), manteniendo la concentracién
de oxigeno disuelto en el interior del IBR entre 4 y 6 mg L. El aire de las soplantes es
introducido en el fondo del tanque a través de difusores, que proporcionan un burbujeo lo

mas homogéneo posible.

El fluido es impulsado desde el tanque de neutralizaciéon al de acondicionamiento a través
de una bomba centrifuga PAN WORLD CO., (flujo maximo de 1200L h™), cuyo caudal se
regula mediante un rotametro (indicador de caudal, COMAQUINSA, 0-0.3L min™). Una vez
en el tanque de acondicionamiento, entre éste y el IBR se establece un flujo de recirculacion
a un caudal entre 5 y 8L min™", mediante una segunda bomba centrifuga PAN WORLD CO.,
(caudal maximo 1200L h™"). También aqui el caudal es regulado por un rotametro, esta vez
con un rango de medida de 0 a 26.5L min™' (véase figura 2.13). Desde el IBR al tanque de

acondicionamiento el agua retorna por gravedad.
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Figura 2.13 Reactor bioldgico aerobio IBR utilizado en este estudio.

2.8.1 Puesta en marcha y acondicionamiento del reactor biolégico

El acondicionamiento del reactor bioldgico de lecho fijo utilizado en esta Tesis Doctoral sigue
una serie de etapas encaminadas a la puesta en marcha del mismo después de garantizar

la 6ptima actividad de la biomasa fijada sobre los soportes de polipropileno:

i) En primer lugar se lleva a cabo la inoculacion del IBR con al menos el 70% del volumen
total de fangos activos procedentes de una EDAR. Este volumen se diluye con agua
destilada hasta alcanzar el volumen minimo que permita una recirculacién continua entre el
tanque de acondicionamiento y el IBR. A esta mezcla inicial se le afiaden las soluciones del
medio mineral A, B, C, D, E y F detalladas en la tabla 2.9, en funcién de la concentracién de
carbono presente en el sistema, y segun la relacién que debe de existir ente el carbono,
nitrégeno, hierro, fésforo y calcio. De esta forma es posible asegurar unas condiciones y un

medio éptimos para el crecimiento y fijado de la biomasa sobre los soportes (Pall®Ring).
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Tabla 2.9 Componentes del medio mineral empleado en la puesta en marcha y

acondicionamiento de los reactores bioldgicos.

solucion sales ConcEgnLt_l;e]mIon Cantidad adicionada
Cumplir relacién:
A KH,PO,4 43.8 C-P/100:5
B CaCl, 27.5 1mLL" efluente
c MgS0,.7H,0 225 1 mL L" efluente
50 (+ 0.5 mL L H,SO, concentrado Cumplir relacion:
D FeS0,.7H0 para evitar precipitacién Fe) C:Fe/100~2
E NaHCO, 48 2mL L efluente
Cumplir relacion:
F NH,CI 38.5 C:N/100:20

La recirculaciéon de la mezcla entre el tanque de acondicionamiento y el IBR, se mantiene
durante al menos unos 7 u 8 dias a un caudal minimo de 8L min™. Durante esta etapa no se
afiade al sistema ninguna fuente adicional de carbono, ni tampoco mas medio mineral,
Uunicamente se asegura un pH entre 6.5 y 7.5 en todo momento, asi como una correcta
aireacion que mantenga la concentracion de oxigeno disuelto siempre por encima de 4 mg
L™. En este periodo de tiempo el COD procedente del agua de depuradora sobre la que la
biomasa se encuentra suspendida (80-100mg L), se vera reducido hasta un valor minimo

procedente de la propia actividad metabdlica de los microorganismos (20-30mg L™).

Durante esta etapa, se puede observar como se alcanza la completa fijacion de la biomasa
sobre los soportes de polipropileno, mediante la medida de los sdlidos totales en suspensién
(STS). En la determinacién de los STS se filtra una muestra homogénea en un filtro
previamente secado en un horno. El aumento en el peso del filtro con respecto a su peso
inicial representa los solidos totales en suspension. Una cantidad de residuo excesiva en el
filtro puede formar una costra que atrape facilmente el agua, con lo que se debe de

establecer un limite de muestra de forma que el residuo obtenido no sea mayor de 200 mg.

En primer lugar se preparan los filtros lavandolos con agua destilada y secandolos en el
horno a una temperatura entre 103 y 105°C durante una hora. Los filtros empleados tienen
un tamano de poro de 1.2 um y estan formados por una mezcla biolégicamente inerte de
acetato de celulosa y de nitrato (MF-Millipore Membrane Filter, 1.2um y 47mm, ref:
RAWP04700). Una vez secados se almacenan en un desecador y se pesan justo antes de

ser utilizados.

Se escoge un volumen de muestra a filtrar que vaya a dar lugar a un residuo que pese entre
2.5y 200mg. Se toma el volumen elegido de la muestra perfectamente homogeneizada y se

hace pasar a través del filtro previamente secado y pesado. El filtrado se lleva a cabo en un
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sistema a vacio con un matraz kitasatos. Se evapora y se seca la muestra retenida sobre el
fitro en la estufa a una temperatura entre 103 y 105°C durante al menos 2 horas. A
continuacion el filtro con la materia seca se deja enfriar en un desecador y se pesa. Este
proceso de secado, enfriado y pesado se repite hasta que el peso obtenido sea constante o
se obtenga una variacion inferior al 4% con respecto al peso anterior. La ecuaciéon 2.8
permite realizar el calculo de los solidos totales en suspension a partir del peso del filtro

vacio y con el residuo:

(A-B)x1000

volumen muestra, mL (2.8)

solidos totales en suspension (mg/L)=

A = peso del filtro + residuo seco (mg)
B = peso del filtro seco (mg)

El control de calidad de este método analitico se lleva a cabo mediante el estudio de los
soélidos totales en suspension por triplicado para cada una de las muestras. Este parametro
va decreciendo a lo largo de los dias hasta un valor de cero, lo que se traduce en una
cantidad minima de biomasa en suspensién dentro del sistema. La medida de STS también
permite detectar posibles problemas en el sistema que provoquen la desorcidon de la
biomasa de los soportes, si su valor empieza a aumentar seria indicativo de que el agua que
esta en el birreactor es toxica y provoca la muerte de la biomasa, o que los valores de pH u

oxigeno disuelto no son los 6ptimos.

Ademas, con objeto de obtener, de forma rapida, una gran cantidad de biomasa activa en el
sistema, se realizé una segunda inoculacion del biorreactor afadiendo esta vez una
cantidad menor de fangos activos procedentes de una EDAR directamente al tanque de
acondicionamiento (alrededor de 70L en el caso del IBR), de forma que se mezcle con el
agua, libre ya de sodlidos en suspension. Con esto se consigue una mayor concentracion

especifica de biomasa, y un lecho fijo muy poblado en corto espacio de tiempo.

i) En el caso especial de que el agua residual industrial a tratar en el IBR contenga una
elevada concentracion de sales, los fangos activos inoculados en el reactor deben ser
acondicionados a este medio de caracteristicas osmaéticas especiales. Estas caracteristicas
estaban presentes en el agua residual industrial que fue objeto de estudio en esta memoria
doctoral. Asi, se hizo necesario extender el periodo de acondicionamiento de la biomasa de
forma gradual con la incorporacion de cantidades crecientes de NaCl afiadidas al sistema
conjuntamente con el efluente de EDAR simulado, descrito en la seccién 2.1, lo cual
consistia en una mezcla de peptona, extracto de carne, urea, K,HPO,, Mg,SO, 7H,O y
CaCl, 2H,0.
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Para favorecer la aclimatacién de la biomasa al elevado contenido en sales presente en el
agua residual industrial, cantidades crecientes de NaCl fueron afiadidas al efluente de EDAR
simulado. Inicialmente se afadieron al sistema bioldgico, el efluente de EDAR simulado con
1g L™ de NaCl. Este procedimiento fue repetido 4 veces mas, cada 4 dias. Asi, después de
4, 8, 12 y 16 dias se volvié a anadir al sistema el efluente de EDAR simulado afiadiendo 1 g
L™ de NaCl mas cada vez, obteniendo una concentracion final de NaCl de 5g L en el

sistema bioldgico, similar a la determinada para el agua residual industrial.

El ajuste de pH se llevo a cabo con diferentes disoluciones de acido sulfurico e hidréxido
sédico ambos procedentes de Panreac, segun la etapa de tratamiento. Por otro lado, en la
fase inicial del acondicionamiento de la biomasa se utilizé glucosa (D(+)-Glucosa anhidra,
Panreac), y diferentes soluciones salinas que forman el medio mineral necesario para
obtener unas condiciones de crecimiento y fijacién sobre los soportes 6ptimas para los
fangos. Las soluciones salinas empleadas en el medio de cultivo asi como la cantidad
necesaria de cada una de ellas afiadida al sistema se muestra en la tabla 2.9 (Zahn-Wellens
biodegradability test. Directiva 88/302/EEC.).

iii) Después de la inoculacion del reactor se recomienda alimentar al mismo con un efluente
de biodegradabilidad variable. En este estudio y con vistas a facilitar operacionalmente el
mantenimiento del sistema bioldgico, se optd por ir afadiendo cantidades variables de un
efluente de EDAR simulado. Tras un par de adiciones sucesivas y crecientes de tal efluente
(COD en el sistema entre 100 y 200mg L™), y teniendo el cuidado de mantener la
concentracién de NaCl equivalente a la que el sistema fue previamente aclimatado, se
puede vaciar completamente el sistema, muy lentamente para evitar un posible arrastre de
la biomasa recién fijada a los soportes. Finalmente, se vuelve a llenar el sistema con el
efluente de EDAR simulado (COD inicial de aproximadamente 500mg L") y NaCl (5g L™).
Transcurridos unos dias (alrededor de 7 dias), el COD habra descendido de nuevo a sus
valores minimos de entre 20 y 30mg L. Este procedimiento debe ser repetido un par de
veces ya que resulta especialmente importante, puesto que con ello se consigue un
crecimiento de la biomasa adherida a los soportes y un espesor de biopelicula capaz de
afrontar la degradacion bioldgica aerobia de las aguas residuales industriales en éptimas
condiciones. Ademas, esta etapa se repetira siempre que se detecte un descenso en la
actividad de la biomasa fijada o en su concentraciéon adherida a los soportes (aumento de

STS), con objeto de regenerar el sistema recuperando las condiciones 6ptimas iniciales.

iv) Por ultimo y previamente a rellenar el sistema con cargas completas de aguas residuales
parcialmente tratadas mediante foto-Fenton, se recomienda adaptar la biomasa a la nueva

agua industrial que va a recibir, de forma que se pueda evitar la pérdida de una cantidad
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importante de biomasa activa debido a un posible “shock” provocado por un cambio brusco
de efluente. Para ello, basta con llevar a cabo algunas adiciones del agua pre-oxidada
mediante foto-Fenton sobre el tanque de acondicionamiento. En este estudio tres adiciones
de una mezcla de efluente de EDAR simulado (COD de 200 mg “") y 30 L de agua
fototratada (COD de 320mg L") aproximadamente fueron afiadidos al sistema a cada 5-7

dias.

En caso de vaciar completamente el sistema y anadir directamente todo el volumen de
efluente procedente del foto-Fenton, es posible que una cantidad de la biomasa fijada se
vea dafada, aumentando el valor de los STS. Esto ralentizara la degradacion biolégica de
esas aguas, hasta que la biomasa se adapte y utilice esa nueva fuente de carbono
(caracteristicas de biodegradabilidad no 6éptimas), para recuperarse y aumentar la
concentracién de biomasa en la biopelicula. Después de este shock inicial el resto de cargas

que se realicen, seran biodegradadas con mayor rapidez.

Una vez finalizadas estas cuatro etapas, el reactor bioldgico de lecho fijo se encuentra en
condiciones 6ptimas para llevar a cabo la degradacion bioldgica de efluentes previamente

oxidados mediante foto-Fenton solar.
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DEGRADACION FOTOQUIMICA E IDENTIFICACION DE
PRODUCTOS DE TRANSFORMACION DE FLUMEQUINAY
TRIMETOPRIM EN AGUA (DESMINERALIZADAY DE
ELEVADA SALINIDAD)

3.1 Fotdlisis directa de flumequina

La presencia y persistencia en el medio ambiente de compuestos organicos comunmente
utilizados tanto en medicina como en veterinaria ha sido descrita por numerosos autores,
como ya se ha mencionado en la parte introductoria de esta Memoria. En el presente
capitulo se describe el estudio que se ha llevado a cabo referente a la degradacién fotolitica
de flumequina (FLU), un antibiético de amplio espectro y uso en la industria acuicola. La
eleccion de esta sustancia se justifica por presentar una alta estabilidad y toxicidad en
ambientes acuaticos. La FLU fue determinada a diferentes niveles de concentracion en el
medio ambiente, como ha sido descrito por Tamtam y cols. (2008) que observaron la
presencia de 50 ng L' de FLU en aguas del rio Sena en distintas condiciones
hidrogeoldgicas. A su vez, se determinaron concentraciones que variaban desde 51 hasta
261 pg kg™’ de este mismo compuesto en sedimentos y suelos (Prat y cols., 2006) y de 578

ug kg’ en criaderos de trucha, lubina y ambiente circundante (Lalumera y cols., 2004). A
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nivel regional, se puede destacar el trabajo de Martinez-Bueno y cols. (2009), el cual sefialé
la presencia de 0.13 ng L™ de FLU en piscifactorias en el Mediterraneo, concretamente en la

provincia de Almeria.

Aunque la literatura actual permite establecer los fundamentos para una mejor comprension
de la permanencia de los farmacos en el medio ambiente acuatico, algunos aspectos
relacionados con la presencia continuada de los mismos, a largo plazo, en aguas naturales y
la posible formacion de productos de trasformaciéon (PT) que, en muchos casos, presentan
una elevada persistencia y toxicidad sobre los organismos acuaticos, constituyen
problematicas que todavia estan poco estudiadas (Tamtam y cols., 2008). En ese contexto,
se considera la fotodegradacion solar como el principal proceso de transformacion de los
farmacos en aguas naturales (Boreen y cols., 1995), pero, desafortunadamente, el actual
conocimiento de este proceso es limitado, especialmente si se tiene en cuenta que algunos
estudios han evidenciado la formacién de PT cuyas consecuencias para el medio ambiente
son de mayor interés que el compuesto original (Chiron y cols., 2006; Gémez y cols., 2008).
Ademas, desde un punto de vista analitico, la identificacién de los PT presenta dificultades
adicionales, asociadas principalmente a la gran cantidad de compuestos que pueden ser
generados, a las diferencias significativas en sus propiedades fisicoquimicas y a las bajas

concentraciones a las que pueden ser producidos.

A continuacién, se detalla el estudio de degradacién fotoquimica de FLU en distintas
matrices de agua (agua desmineralizada y agua de mar simulada) y la identificacién de los
PT generados en una de estas matrices mediante LC-TOF-MS. Ademas, se describen
ensayos de toxicidad aguda realizados frente a los organismos Vibrio fischeri y Daphnia
magna, aplicados antes y después de la fotodescomposicion de la FLU, para estimar la

toxicidad de los PT formados.

La comparacién entre los espectros UV de una disolucion de FLU preparada en agua
desmineralizada y el espectro solar puede ser apreciada en la figura 3.1. La FLU presenta
un espectro con bandas de absorcion caracteristicas para longitudes de onda de 217, 248 y
331 nm. Existe un solapamiento del espectro solar y de la FLU desde 300 nm hasta 360 nm,
aproximadamente. Ese comportamiento es el esperado ya que los compuestos organicos,
especialmente aquellos con un alto grado de conjugacién, absorben radiacién en las
regiones del espectro electromagnético ultravioleta o visible. En estos casos, la absorcion
directa de fotones solares (fotdlisis directa) puede ocasionar transformaciones en los

compuestos organicos que estan presentes en ambientes acuaticos.
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Conviene aqui distinguir entre los procesos de fotdlisis directa e indirecta. En esta ultima, las
transformaciones son provocadas por fotosensibilizadores y especies oxidantes transitorias.
Asi como la fotdlisis directa, la fotdlisis indirecta también esta considerada como una
importante ruta de degradacion abidtica de compuestos organicos en aguas naturales
(OECD, 2000). Sin embargo, el foco central de ese estudio es ampliar el conocimiento del
proceso de fotdlisis directa de la FLU en agua desmineralizada y en una matriz que simula

las condiciones de un ambiente analogo al utilizado en la acuicultura marina.
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Figura 3.1 Espectro de absorcion UV (200-400 nm) de la FLU en agua ultra pura y espectro

solar UV en la superficie terrestre (Almeria).

Se realizaron también estudios para observar la importancia de la contribucién de la
hidrolisis en los estudios de fotdlisis. Los experimentos de hidrélisis se realizaron en botellas
ambar de 125 mL revestidas con papel de aluminio y sometidas a las mismas condiciones
experimentales de temperatura y pH que los estudios de fotodegradacién. En los
experimentos de hidrdlisis, la concentracion de FLU y el COD fueron monitorizados. En
ambos medios (agua desmineralizada y agua de mar simulada), la concentracion de FLU y

el COD permanecieron estables a lo largo de los ensayos.

El pH inicial de ambas disoluciones (agua desmineralizada y agua de mar simulada) estaba

en el rango de 8.5-9 y no se han probado otros valores por dos razones fundamentales.
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Primero, porque la FLU presenta una baja solubilidad en agua, la cual puede ser
incrementada a medida que se aumenta el pH del medio (Khandal y cols., 1991). Por otro
lado, la matriz de agua de mar simulada presenta un pH ligeramente alcalino y ademas
produce un efecto tampén. Ese comportamiento dificulta un estudio a distintos pH ya que el
cambio en este parametro acarrearia pérdidas por precipitacion de FLU y/o variaria las

caracteristicas del agua de mar.

Para el estudio de fotdlisis se utilizé una concentracién inicial de FLU de 20 mg L™. Si se
consideran las concentraciones reportadas para ambientes donde este antibidtico fue
encontrado, la concentracion de partida puede resultar elevada, sin embargo, como el
principal objetivo de este estudio es identificar los productos de fototransformacién por
inyeccion directa en LC/MS sin recurrir a la utilizacién de técnicas de extraccion y
preconcentracion de la muestra (que podrian originar pérdidas de PT), esta concentracion

esta justificada.

La experimentacion fue realizada en un simulador solar con las condiciones de operacion
descritas con mayor detalle en el capitulo 2, seccion 2.6. La intensidad de radiacion “total”
de 250 W m™ utilizada durante toda la investigacion, corresponde a una radiacién entre 300-
400nm de 22 W m?, lo que en términos practicos equivale a la radiacién de un dia con
nubes, o bien a la radiacién de las primeras horas de la mafiana o la tarde en un dia soleado
en el Mediterraneo, o bien a las horas centrales de un dia soleado en latitudes elevadas. La
eleccion fue un intento de reproducir condiciones climaticas habituales pero no muy
favorables. Por tanto, los resultados obtenidos en estas condiciones serian mas relevantes

aun en condiciones de irradiacion solar elevada.

Los ensayos de fotdlisis se desarrollaron en el simulador solar (Suntest CPS+) exponiendo
las disoluciones de FLU por un periodo de tiempo superior a cuatro y cinco dias para la
matriz de agua de mar simulada (SW) y agua desmineralizada (DIW), respectivamente. Se
tomaron muestras a distintos intervalos de tiempo para cada experimento. La degradacion
de la FLU y la evolucion del COD estan representados en la figura 3.2. El seguimiento del
COD demuestra que los productos de fototransformacion generados durante el proceso no
son mineralizados. Los valores del COD son estables para las dos disoluciones a lo largo de
todo el tiempo de exposicion a la radiacion solar. En la matriz de DIW, se observé una
disminucion del 50% en la concentracion inicial de FLU, durante los primeros 1152 minutos
(19.2 horas) de iluminacion. Por su parte, la FLU en SW present6 una reduccién de 50% en
relacion a la concentracion de partida después de 1324 minutos (22 horas) de transcurrido el

experimento.
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Figura 3.2 Degradacion de la FLU y COD durante el proceso de fotdlisis en ambas matrices

estudiadas.

Se logro la degradacion del 95% de la FLU inicialmente presente, transcurridos 2347 y 3995
minutos para DIW y SW, respectivamente. Estos datos evidencian el efecto de la
composicion de la matriz en la degradacion del compuesto modelo estudiado. Segun
Pouliquen y cols. (2007), este comportamiento puede explicarse por la formacion de
quelatos entre las quinolonas y los cationes divalentes que estan presentes a elevadas
concentraciones en el agua marina. En este caso, los complejos se forman por interacciones
ion-dipolo a través del oxigeno del grupo ceto y del grupo carboxilico ionizado (Park y cols.,
2002).

En la figura 3.3 estan representados los espectros UV de las disoluciones iniciales de FLU
(20 mg L") y finales tras la fotdlisis directa de este compuesto. Un breve andlisis de los
perfiles de absorcion de las muestras iniciales permite observar una disminucién moderada
de la banda a 217 nm, la intensificacién entre 260 y 280 nm y un cambio discreto en el perfil
de la banda a 331 nm para la matriz SW si se compara con la matriz DIW. Estas variaciones

corroboran la explicacion presentada en los trabajos mencionados anteriormente.
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Figura 3.3 Espectros UV de las muestras iniciales y finales (2640 minutos para DIW y 4171

minutos para SW) durante el proceso de fotdlisis.

3.1.1 Estudio cinético de la fotdlisis directa de flumequina

Con el objetivo de comparar el efecto de la matriz en la degradacion de FLU, se calcularon
los parametros cinéticos de acuerdo con la recomendacion que aparece en la OECD
guideline for testing chemicals — photolysis (2000). Los parametros cinéticos han sido
calculados representando la concentracion de FLU frente al tiempo. Los datos fueron

calculados en base a un modelo cinético de seudo primer orden (ecuacion 3.1):

C=Cyxe" (3.1)

Se calcularon los tiempos de vida medios (t1,,) a través de la ecuacién 3.2:

tye=In2.K' (3.2)

La constante cinética (k) del proceso de fotdlisis directa para DIW se determiné en 1.02x107

min” y para SW fue de 7.408x10™ min™. Se determiné que la k para la FLU en DIW es

unicamente 1.5 veces mayor que la k cinética en la matriz marina. Consecuentemente, el

144 Carla Sirtori



Capitulo 3

tiempo de vida medio no es muy diferente: 679.6 minutos (R’ = 0.998) para DIW y 935.7
minutos (R? = 0.995) para SW.

3.1.2 Identificacion de los productos de transformacion de flumequina
mediante LC-TOF-MS

En un primer intento, se analizaron muestras tomadas a diferentes tiempos de exposicion
durante los experimentos de fotdlisis directa mediante LC-TOF-MS con la interfaz
electrospray (ESI) operando en modo positivo. No se han aplicado preconcentraciones a las
muestras para evitar pérdidas de los PT como resultado del empleo de métodos de
extraccion y, consecuentemente, evitar una incorrecta estimacién en la abundancia relativa
de los fotoproductos detectados. Esta observacion justifica la utilizacion de una
concentracion inicial relativamente alta de FLU (20 mg L"), como se comenté anteriormente.
Ademas, se optd por realizar la identificacion de los PT sélo en DIW ya que la elevada
concentracién de sales presentes en el agua de mar podria ocasionar problemas en la
fuente de ionizaciéon. La figura 3.4 presenta tres cromatogramas tipicos de iones totales
(TIC) generados después de 1200, 2640 y 7460 minutos de irradiaciéon, en los que se

pueden observar algunos de los fotoproductos formados.
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Figura 3.4 Cromatogramas de iones totales (TIC) de muestras a lo largo del proceso de fotdlisis.

La observaciéon detallada de estos cromatogramas permitié identificar 14 PT de la FLU

durante el proceso de fotdlisis. La tabla 3.1 presenta las medidas de masa exacta,
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determinadas por el TOF y calculadas por el software, de los iones moleculares protonados.

También se muestra el error entre ambas y la férmula empirica propuesta.

Tabla 3.1 Medidas de masa exacta obtenidas por LC-TOF-MS para la FLU y los PT

generados durante el proceso de fotdlisis en DIW.

Masa Masa Error
Comp| R Formula |Experimental| Calculada DBE
(m/z) (m/z) ppm

FLU 21.6 C14H13NOsF 262.0874 262.0873 0.007 9
C14H12NNaOsF 284.0695 284.0693 -0.42 9

C4H11NOSF 244.0768 244.0765 1.36 10
C11HsNOSF 202.0302 202.0298 1.56 10

C1oHsNOF 174.0358 174.0350 -4.89 9

CoHsNOF 162,0356 162,0350 -3.98 8

CgHsNF 134.0405 134.0401 -3.6 7

P1 16.0 C11HgNO,F 206.0615 206.0611 1.53 8
C41HgNNaO,F 228.0430 228.0431 0.38 8

C41H;NOF 188.0509 188.0506 1.49 9

CioH/NF 160.0558 160.0557 0.60 8

P2 19.7 CoH13NO3F 238.0864 238.0862 0.60 7
C4o,H12NNaOsF 260.0682 260.0681 0.0005 7

CoH1{NOSF 220.0771 220.0768 1.21 8

C44H43NOSF 210.0928 210.0924 1.50 6

C41H11NOF 192.0821 192.0819 0.94 7

CoHsNOLF 178.0297 178.0299 1.21 8

C;HsNF 122.0401 122.0401 -0.03 6

P3 25.1 C44H13NOSF 210.0927 210.0924 1.03 6
C41H11NOF 192.0823 192.0819 1.98 7

P4 13.3 C43H12NOs 262.0712 262.0709 0.76 9
C43H14NNaOs 284.0531 284.0529 -0.65 9

C13H12NO; 230.0810 230.0812 0.66 9

C1oH/NO, 202.0131 202.0135 1.91 10

CoH/NO3 174.0201 174.0186 -0.76 9

CgH/NO, 146.0239 146.0237 -2.02 8

P5 14.3 C43H1oNOs 262.0710 262.0709 0.003 9
C43H14NNaOs 284.0537 284.0529 -2.74 9

Ci3H1oNO4 244.0606 244.0604 0.67 10

C12H1oNO3 216.0661 216.0655 -2.51 9

C1H1oNO, 188.0708 188.0706 -1.03 8

P6 13.4 CgH12NO; 170.0812 170.0811 0.17 4
CgH1oNO, 152.0707 152.0706 0.62 5

C;H,NO 124.0756 124.0757 0.38 4

CeH1oN 96.0805 96.0808 3.12 3

P7 4.2 C12H12NOg 266.0660 266.0659 0.32 8
C12H1oNOs5 248.0555 248.0553 0.60 9

C11H1oNO3 204.0657 204.0655 0.88 8

C1oH1o0NO, 176.0707 176.0706 0.53 7

CoH1oNO 147.0675 147.0684 5.68 6

P8 12.6 C12H1oNOs 250.0708 250.0709 -0.79 8
Ci12H1oNO4 232.0608 232.0604 1.57 9

CoH1oNO3 180.066 180.0655 -2.58 6

P9 13.3 C12H12NOs5 250.0712 250.0709 0.80 8
Ci12H1oNO4 232.0601 232.0604 -1.44 9

P10 13.4 C13H16NOs 266.1025 266.1022 0.75 7
C13H14NO, 248.0918 248.0917 0.26 8

C13H12NO3 230.0805 230.0811 -2.91 9
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C1oH:2NO, 202.0856 202.0862 -3.24 8
P11 8.7 C14H16NO; 310.0923 310.0921 0.55 8
C14H1sNNaO; 332.0742 332.0741 -0.37 8
C14H14NOg 292.0816 292.0815 0.12 9
C14H12NOs 274.0705 274.0709 -1.82 10
CysH12NO, 246.0758 246.0760 -1.15 9
C13H:2NO; 230.0814 230.0812 -1.04 9
C1oH12NO, 202.0864 202.0863 -0.77 8
Cy1H:2NO 174.0918 174.0913 -2.42 7
P12 | 120 C1oH12NO3 194.0812 194.0811 0.15 6
C1oH1oNO, 176.0704 176.0706 -1.16 7
CgH1,NO, 154.0860 154.0862 -1.65 4
C;H1,NO 124.0758 124.0757 -1,08 4
P13 | 125 CgH1,NO; 170.0809 170.0811 -1.58 4
CgH1oNO, 152.0704 152.0706 1.93 5
P14 | 7.1 CsH1oNO 100.0755 100.0756 -1.9 2

En la mayoria de los casos se obtuvo una muy buena concordancia entre las medidas de
masa exacta experimentales y las formulas propuestas (< 3 ppm de error), lo cual confiere
una elevada certidumbre a la identificacién. La propuesta de estructuras quimicas fue
posible tomando como base el conocimiento previo de la molécula precursora y del

mecanismo del proceso de fotdlisis directa.

Un primer punto de partida en la identificacién de PT consiste en la observacion del espectro
de masas del compuesto de partida, ya que pérdidas, patrones isotdpicos o fragmentos
caracteristicos pueden repetirse en los PT generados, facilitando el reconocimiento de los
mismos y su identificacion. El espectro de masas de la FLU (R; = 21.6 minutos), presenta
ademas de la sefal del ion molecular (m/z 262) y del correspondiente aducto de Na (m/z
284), un ion fragmento de m/z 244, correspondiente a una pérdida de 18 Da, atribuida a la
pérdida de una molécula neutra de agua. Esta pérdida de agua es caracteristica de
compuestos aromaticos que poseen un grupo carboxilo (COOH) con un hidrégeno en
posicion a, y lleva aparejado un incremento del DBE en una unidad, por formaciéon de un

anillo, como se muestra en la figura 3.5.
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Figura 3.5 Fragmentacion de la FLU con sus perdidas caracteristicas.

En el analisis inicial de las muestras se utilizd un voltaje de fragmentacién en la fuente de
190V. Este voltaje se consideraba adecuado para garantizar la observacién del ion
molecular de los PT generados, imprescindible para su correcta identificacion.
Posteriormente, algunas muestras seleccionadas en las que aparecian la mayor parte de los
intermedios identificados (2640 y 7460 minutos), se analizaron utilizando voltajes de
fragmentacion superiores (230 y 270V). Esta es una posibilidad que el equipo ofrece y que
permite incrementar la fragmentacién en la fuente, facilitando la elucidaciéon estructural de
los intermedios desconocidos, tal como se muestra en la figura 3.6 para el compuesto P11.
Estos fragmentos aparecen en la tabla 3.1 sefialados con color azul. Para el caso particular
de la FLU se detectaron 4 nuevos fragmentos cuyas estructuras aparecen propuestas en la
figura 3.5. Estos fragmentos correspondian, entre otras, con sucesivas pérdidas de un

grupo carbonilo (C=0), o perdida de C3Hs, originada por la rotura del anillo saturado.
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Figura 3.6 Espectros de masas del P11 (m/z 310) a diferentes voltajes de fragmentacion.

La sefal cromatografica observada al tiempo de retencién de 16.0 minutos fue atribuida al
compuesto nombrado como P1 (véase tabla 3.1), el cual presenta una composicion
elemental de C41HgNO,F y masa nominal 206. La escasa fragmentacioén obtenida para este
compuesto dificulté su asignacién. Se observé solo una pérdida neutra de H,O seguida de
un grupo CO, tipica de la presencia de un grupo carboxilo en la molécula, tal como se
apreciaba en la FLU. Esto que sugeria la presencia de este grupo. Por otro lado, un valor de
DBE (numero de dobles enlaces equivalentes) de 8 y la pérdida de C;H4O con respecto a la

FLU permitié proponer la estructura mostrada en la figura 3.7.

/

— OH

|
0

Figura 3.7 Estructura quimica propuesta para el P1.

El DBE (Double Bond Equivalent), que representa el numero de anillos y dobles enlaces
presentes en la molécula, es un parametro de gran ayuda en la asignacion de estructuras,

proporcionando una confirmacion adicional de la estructura molecular propuesta.

El compuesto nombrado como P2 (Ci,H3NOsF, m/z 238.0864), era el compuesto
encontrado con mayor abundancia a lo largo de los ensayos. Al igual que la FLU y P1, el

espectro también presentaba el aducto de Na correspondiente. Estas especies confirman la
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identidad del ion molecular pero no generan informacion adicional para la elucidacion
estructural. La fragmentacién de P2 se muestra en la figura 3.8. Se observa de nuevo una
perdida de agua (18 Da), que en este caso no va seguida de la pérdida de CO, y que se

asigno a la presencia de un grupo OH. La pérdida de un grupo CO se produce directamente

del ion molecular y corresponde con la pérdida del grupo aldehido.

H+
{ | N__OH
F
I
0

Ademas de P2, los productos de transformacién P3, P7, P8, P9, P10, P11 y P12 también se
generan a partir de la rotura del doble enlace entre los carbonos C2 y C3, con consecuente
apertura del anillo. De ellos, tan solo P3 conservaba el atomo de fluor. Considerando la

composicion elemental, el DBE y el patrén de fragmentacion del espectro de masas se han
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Figura 3.8 Fragmentacion del P2 con las pérdidas caracteristicas.

propuesto las posibles estructuras de estos PT tal y como se ilustra en la figura 3.9.
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Figura 3.9 Estructura quimica propuesta para los PT generados durante la fotdlisis directa de la
FLU en DIW.

La capacidad de los analizadores de TOF también permite discriminar compuestos
isobaricos, es decir, con igual masa nominal pero diferente masa exacta, para diferencias de
masa muy pequenas (del orden de 0.005 Da o inferiores). Este el caso de los compuestos
P7 y P10 que presentaban la misma masa nominal, m/z 266, pero diferente masa exacta vy,
por tanto, diferente composicion elemental, como se puede comprobar en la tabla 3.1. Esta
informacién, junto con la interpretacion del patron de fragmentacion obtenido de los
correspondientes espectros de masas, permitié proponer las estructuras presentadas en la

figura 3.9.

Los compuestos P4 y P5 también presentaban la misma masa nominal (m/z 262) pero, a
diferencia del par P7/P10, éstos también tenian la misma masa exacta. En consecuencia, la
férmula propuesta para ambos compuestos era la misma, sugiriendo que se trataba de
isbmeros en los que los grupos OH ocupaban distintas posiciones en la molécula (véase
figura 3.9). La diferente fragmentacién observada permiti6 proponer las estructuras

mostradas en figura 3.10.

Tesis Doctoral 151



Capitulo 3

I
OH 70
x10 (O O‘ OH
22] HO
2
P4
1,8 o~
1,6 H
1,4 N
H
1,2] o - HW
1 [M+NaJ*
og O M-+H]*
: -H,0 +
0] — <o 2 [ ]
—
04 -CO
—
0,2]
o .
9 100 110 120 130 140 150 160 170 180 190 200 210 220 230 240 250 260 270 280 290 300 310
Counts vs. Mass-to-Charge (m/z)
H+
OH T
N
L,
| o p
HO \
O OH
x105
244.0606
16

12

08

0,6

HO

™~

P5
/[M(+Na]*

-H,0
04 188.0708 216.0661 «——[M+H]* 2840537
02 «€0 262.0710

e [N R [T [ ‘ [ TR
150 160 170

180 190 200 210 220 230 240 250 260 270 280 290 300 310
Counts vs. Mass-to-Charge (m/z)

o [ T

Figura 3.10 Espectros de masas de P4 y P5 con sus respectivos fragmentos.

Uno de los inconvenientes, ya comentados, asociado a este tipo de estudios es la
posibilidad de que aparezcan coeluciones de los PT, ya que en muchos casos puede
tratarse de compuestos de estructuras parecidas. Este hecho complica la interpretacién de
los espectros de masas, en los que a priori es dificil predecir si los fragmentos observados
proceden de un unico compuesto o de varios. La figura 3.11 muestra un ejemplo de
identificacion de tres compuestos coleuyentes (P6, P9 y P10) mediante la obtencién de los
correspondientes cromatogramas de iones seleccionados para los fragmentos sospechosos
de pertenecer a compuestos diferentes. Puede observarse claramente como los tres picos
estan desplazados y presentan diferentes aunque proximos tiempos de retencion, lo que
sugiere que se trata de intermedios diferentes. La posicion del cursor en zonas de los picos

en donde la coelucidon es menor permite obtener espectros separados para cada compuesto,
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confirmando la presencia de los tres compuestos. Instrumentos mas modernos permiten
realizar la separaciéon de compuestos solapados mediante algoritmos de deconvolucion de

espectros de forma automatica.
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Figura 3.11 Identificacion de compuestos coeluyentes.

En relacion a la disponibilidad y persistencia de los PT a lo largo del proceso fotolitico, como
se indica en la figura 3.12, se observa que uno de los primeros fotoproductos generados v,
a su vez degradado, es el P1. A continuacion se forma el intermedio P2 que es el mas
abundante y que perdura hasta el final del proceso. Simultdneamente, se determina la
presencia de P5 que, como P2, se mantiene hasta 7460 minutos. Finalmente, después de
1000 minutos de exposicién, se observa la generacion de los ultimos PT: P7 y P11. Desde
los 2500 minutos de iluminacion y hasta el final del experimento, P7 y P5 se mantienen
practicamente constantes. Por otro lado, para este mismo intervalo de exposicién, P11
alcanza su maxima concentracién y, a continuacion, se degrada lentamente hasta su total

desaparicién en poco mas de 124 horas.
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Figura 3.12 Formacion y persistencia de los PT mas abundantes de la FLU durante el proceso

de fotolisis directa.

3.1.3 Toxicidad de flumequina y de sus productos de trasformaciéon

La toxicidad aguda de la FLU y de los PT generados por fotdlisis directa se estudio frente a

dos organismos-test, cada uno de los cuales representa un nivel trofico distinto.

En la tabla 3.2 estan representados los resultados obtenidos para los dos bioensayos
realizados. Ademas, en esta tabla se muestran los valores de EC5, que encontramos en la
literatura para FLU. Las referencias de estudios con Vibrio fischeri revelan discrepancias en
los valores del EC5, de 3 6rdenes de magnitud. No se han encontrado datos de ECso de FLU
para Daphnia magna. Sin embargo, se realizé un estudio con un organismo-test del mismo
nivel tréfico (Artemia salina/micro crustaceo marino) que puede servir de base para la

evaluacién de los resultados obtenidos en este trabajo.

Debido a la elevada respuesta para dosis pequenas para el agua de mar en los bioensayos,
fue necesaria la realizacion de una dilucion 1:20 de todas las muestras de ambas matrices,
previa a la evaluacion de la toxicidad. En el caso de la bacteria Vibrio fischeri la dilucion de
la muestra es importante ya que el elevado contenido de sales del agua de mar simulada
induce a respuestas erréneas. Vibrio fischeri es una bacteria que se encuentra en agua de
mar y, por esa razén, cuando entra en contacto con muestras que contienen altas

concentraciones de sales responde con un aumento de la bioluminiscencia, es decir la
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bacteria es estimulada. Para la Daphnia magna es importante realizar la dilucion de la
muestra porque aunque es mas tolerante a elevadas concentraciones de sales que otros
cladéceros, ese micro crustaceo es un organismo tipico de aguas dulces (Gongalves y cols.,
2007). La aplicacion de la dilucion propuesta no representaba un problema grave respecto a
la interpretacién de los resultados, ya que en todo caso la concentracion inicial del
contaminante en los experimentos era elevada vy, por tanto, la dilucion permitia un mayor
acercamiento a condiciones reales. Asimismo, los resultados han de ser considerados no de

forma absoluta sino como indicativos de la evolucién de la toxicidad con el proceso.

El bioensayo con Vibrio fischeri presentd un 60% de inhibicion de la actividad
bioluminiscente en la muestra inicial de FLU preparada en DIW, lo que indicaba que la
disolucion presentaba un cierto grado de toxicidad al inicio del tratamiento. Ya, al final del
proceso de fotdlisis, se observd no obstante una reduccién de un 29% en el porcentaje de
inhibicién, que alcanzé valores por debajo de los considerados como téxicos. La disolucién
de FLU en SW generé valores de % de inhibicibn muy similares para la muestra inicial y
final, siendo en ambos casos inferior al 50%. La comparacion de los resultados de Vibrio
fischeri confirman un efecto de matriz leve aun realizandose la dilucién previa de estas

muestras.

En el bioensayo con Daphnia magna, el porcentaje de inhibicion de la movilidad a una
concentracion inicial de FLU de 20 mg.L™" en DIW fue del 15% y 60% después de 24 y 48 h,
respectivamente. Al final del proceso de fotdlisis, se obtuvo un incremento discreto de la
toxicidad, inalcanzandose un 65% de inmovilidad a las 48 horas. Esto indica que los PT
tienen similar naturaleza téxica que el compuesto de partida al final de bioensayo. La
muestra inicial de FLU en medio marino presento6 una toxicidad del 0 y 50% después de 24 y
48 horas, respectivamente. La muestra final en SW presenté una toxicidad mas elevada, con
un porcentaje de inhibicion en la movilidad del 80% tras 48 horas. De acuerdo con estos

datos, los PT se revelan como mas téxicos que la FLU para Daphnia magna.

Tabla 3.2 Evaluacion de la toxicidad aguda (expresada como porcentaje de inhibicién) frente a
Vibrio fischeri (30min) y Daphnia magna (48h) de las muestras sometidas al proceso de fotdlisis
directa.

Vibrio fischeri | Daphnia magna
DIW SwW DIW Sw

Comp/bioensayo Literatura

ECso (V. fischeri)

12-15 mg L (Lalumera y cols.,
Inicial 60% 34% 60% 50% 2004);

> 0.198 mg L’ (Hernando y
cols., 2007);

19.02 ug. L™ (Backhaus y cols.,
) 2000)

Final 31% | 26% | 65% 80% ECs, (A. salina)
1000-100000 ug. L’ (Backhaus
y cols., 2000)

FLU
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3.2 Fotdlisis directa de Trimetoprim

En la actualidad, como se ha comentado en la parte introductoria de esta memoria, algunos
antibiéticos son foco de especial interés ya que no son eficientemente eliminados en las
EDAR. El trimetoprim (TMP), por ejemplo, ha sido detectado en el medio ambiente en
concentraciones de ug L en efluentes de EDAR (Batt y cols., 2007; Nagulapally y cols.,
2009). De hecho, el TMP sélo es parcialmente eliminado mediante tratamientos
convencionales y en tratamientos que utilizan biorreactores de lecho fijo (Gdbel y cols.,
2007). Ademas, el TMP es altamente soluble en agua y cuando es sometido a tratamientos

biolégicos, presenta una modesta absorcion en la biomasa (Batt y cols., 2006).

Puesto que el TMP no puede ser biodegradado (Lunestad y cols., 1995), se considera, como
en el caso de la FLU, la fotodegradacion solar como la via principal de transformacién una
vez que este compuesto alcanza el medio acuatico. La eficacia de la fototransformacion
depende de la intensidad y frecuencia de la luz. Asimismo, se ve influenciada por
condiciones ambientales tales como el pH, la composicién del agua y ubicacion, asi como la
estacion del afio y latitud. En algunos casos, la fotodegradacion incompleta (foto-
transformacion) puede llevar a la formacién de compuestos tdxicos de estabilidad variable
(Kimmerer, 2009a y 2009b). Por lo tanto, debido a la elevada solubilidad del TMP en agua y
también por ser susceptible de generar una amplio numero de PT bajo diversas condiciones,

su estudio es pertinente.

En este trabajo, al igual que con FLU, se ha estudiado la fotdlisis directa del TMP en dos
matrices de agua distintas (agua desmineralizada y agua de mar simulada), con la intencion
de ampliar la comprensién del comportamiento de este compuesto cuando es sometido al
proceso de fotdlisis directa en el medio acuatico natural. Ademas, como una de las matrices
de estudio se ha seleccionado el agua de mar, fundamentalmente, porque las EDAR
ubicadas cerca del litoral suelen verter sus efluentes en el mar. Asimismo, los estudios
relacionados con el comportamiento de farmacos en tal matriz son escasos (Weigel y cols.,
2004) y se conoce (Kiwi y cols., 2000) que la fotodegradacion bajo condiciones de elevadas
concentraciones de sales, como es el caso del agua de mar, podria generar compuestos

indeseables como, por ejemplo, PT clorados.

Para garantizar la calidad de los resultados obtenidos en agua de mar simulada, se han
aplicado los mismos procedimientos experimentales y analiticos en una matriz de agua
desmineralizada. Asi, seria posible determinar la aparicién de cualquier nuevo compuesto
durante los ensayos de agua de mar simulada comparando los resultados con los obtenidos
en agua desmineralizada. Los principales PT generados a lo largo del proceso fotolitico

fueron identificados mediante LC-TOF-MS. De esta forma, se evalud la influencia de la
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composicién del agua en la ruta de fotodescomposicion del TMP y, finalmente, se estimoé la
toxicidad de los PT formados a través de ensayos de toxicidad aguda realizados con Vibrio

fischeri.

En la figura 3.13 se comparan los espectros UV de una disolucion de TMP preparada en
agua desmineralizada y el espectro solar. EI TMP presenta un espectro con bandas de
absorcion caracteristicas para longitudes de onda de 203 y 281 nm. Igualmente, se observa
que el espectro del TMP se solapa ligeramente con el espectro solar en el rango entre 305y
315 nm.
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Figura 3.13 Espectro de absorcion UV (200-400 nm) de TMP en agua ultra pura y espectro solar

UV en la superficie terrestre (Almeria).

En los experimentos de fotodescomposicion del TMP se utilizé una concentracion inicial de
20 mg L™ y pH 6 y 7.5 para agua desmineralizada (DIW) y agua de mar simulada (SW),
respectivamente. La exposicion a la radiacion UV produjo la fototransformacion del TMP en
ambas matrices estudiadas, sin embargo la total desaparicion de este compuesto sélo se
alcanzé después de largos tiempos de exposicion (>1000 minutos), hecho que demuestra la
elevada estabilidad del TMP (véase figura 3.14). En DIW, el TMP alcanzé el 50% de
reduccidn de su concentracién inicial después de 780 minutos de exposicion y la total
degradacion en aproximadamente 1100 minutos. Esta degradacion no fue acompanada por
la reduccion del COD que, después de 3000 minutos, solo alcanzé una reduccion de 27%

del contenido organico determinado al principio del proceso. Tal resultado indica un proceso
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de mineralizacion lento que se debe a la formacion de PT mas estables. La evolucion del
COD fue muy similar en ambas matrices acuosas estudiadas. Sin embargo, la degradacion
del TMP en SW estuvo influenciada por el contenido en sales del agua, mostrando una

degradacién mas lenta, en aproximadamente 1400 minutos.

TMP (mg L)
COD (mg L™

T T T T T T T T T T T

0 500 1000 1500 2000 2500 3000
tiempo (min)

Figura 3.14 Degradacion del TMP y COD durante el proceso de fotdlisis en ambas matrices

estudiadas.

La degradacién del TMP no siguié una cinética de primer orden. Durante una primera etapa,
que corresponde a los 700 minutos iniciales de exposicion, la concentracién del TMP era
practicamente estable, experimentando, después de este tiempo una degradacion mas
rapida. Este comportamiento podia ser un indicio de que el mecanismo de degradacion
estaba condicionado, inicialmente a una reaccidén lenta por la irradiaciéon solar y
seguidamente a un segundo mecanismo mas rapido inducido por la formacion de un
intermedio fotorreactivo que producia un efecto autocatalitico. Para legitimar esta hipétesis,
los espectros UV de las soluciones de TMP fueron registrados a lo largo de todo el proceso
fotolitico. Los resultados, tal y como se indica en las figuras 3.15 y 3.16, mostraron cambios
significativos en los espectros UV iniciales del TMP en ambas matrices sugiriendo asi la
formacion de una o mas especies fotorreactivas, las cuales presentan una absorcion UV

mas intensa que TMP en el rango de 300 nm hasta 350 nm.
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Figura 3.15 Espectros UV de las soluciones de TMP en DIW durante el proceso de fotdlisis

directa.
3.5 1.0
. SW I
304 Inicial
| — 420 min L 0.8
660 min
2.5 —— 1100 min I
=S 1 —— 2940 min = 4%h 0
3] -0.6 &
= :
= 3 :
"S espectro UV solar g
2 04 2
<
~0.2

200 250 300 350 400
longitud de onda (nm)

Figura 3.16 Espectros UV de las soluciones de TMP en SW durante el proceso de fotdlisis

directa.

La comparacion de las curvas de degradacién del TMP con las de aparicién-desapariciéon de
los principales PT generados durante los experimentos de fotodescomposicion, permitié
identificar un derivado ceténico (trimetoxibenzoilpirimidina. P1; véase en la figura 3.17),

como el responsable mas probable de este comportamiento. La formacién de este
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intermedio ceténico habia sido previamente descrita por Bergh y cols. (1989) en
disoluciones y suspensiones de TMP tamponadas a distintos pH (4.5-8) cuando éstas eran
expuestas a la luz solar. Este compuesto podria actuar como un fotosensibilizador
(Canonica y cols., 1995), induciendo la degradacién del TMP mediante un mecanismo en el
que podrian estar implicadas especies altamente oxidantes, como oxigeno singlete ('O,) o
radicales hidroxilo (*OH), (Gan y cols., 2008). En un intento de identificar las especies
reactivas involucradas en el proceso, se aplicaron técnicas de scavenging o captura de
radicales. Asi, se irradiaron soluciones de TMP en presencia y en ausencia de 2—propanol.
Esta referenciado que este alcohol inhibe las reacciones inducidas por los radicales *OH,
mientras que su efecto es despreciable en procesos promovidos por estados triplete
excitados u oxigeno singlete (102) (Vialaton y Richard, 2002). El efecto inhibidor sobre la
fotodegradacion observado en los experimentos con 2-propanol (figura 3.17) sugiere que
los radicales hidroxilo estan implicados en la fototransformacion de TMP en agua, asi como

se ha observado para las quininas solubles en agua (Alegria y cols., 1999).
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0 500 1000 1500

tiempo (min)
Figura 3.17 Degradacion de TMP en presencia y ausencia de 2-propanol y formacién del P1 (véase
tabla 3.3).
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3.2.1 Identificacion de los productos de transformacién del Trimetoprim
mediante LC-TOF-MS

Para la identificacion de los PT generados durante la fotélisis de TMP se utilizé una
estrategia similar a la descrita previamente para FLU. La figura 3.18 muestra los
cromatogramas de iones totales (TIC) obtenidos durante los experimentos de degradacion
de TMP en DIW al principio del proceso, en un tiempo intermedio (1500 minutos) y al final
del mismo (2940 minutos).
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Figura 3.18 Cromatogramas de iones totales (TIC) de muestras del TMP en DIW a lo largo del

proceso de fotdlisis.

La informacién analitica obtenida a partir de los espectros de masa exacta de los PT
identificados se muestra en las tablas 3.3 y 3.4. La elucidacion estructural se basé, siempre
que fue posible, en el patron de fragmentacion obtenido usando una fuente de ionizacion de
electrospay operada en modo positivo. Ademas, para aumentar la fragmentacion en la
fuente se emplearon dos voltajes de fragmentacion distintos, de 190 V (negro) y 260 V (azul)
(véase figura 3.19). Los resultados de los analisis permitieron identificar 28 PT del TMP

durante la fotdlisis en DIW y 5 mas observados en SW.

Tabla 3.3 Medidas de masa exacta obtenidas por LC-TOF-MS para el TMP y los PT

generados durante el proceso fotolitico en DIW.

Masa Masa Error
Comp. | R; Formula Experimental Calculada DBE
ppm
(m/z) (m/z)
TMP 15.6 C14H19N4O5 291.1451 291.1451 -0.23 8
Cy3H5N4O3 275.1140 275.1144 1.6 9
CyoH3N4O3 261.0983 261.0988 1.9 9
P1 16.6 C14H17N4O4 305.1242 305.1244 -0.76 9
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P2

P3

P4

P5

P6

P7

P8

P9

P10

P11

P12

P13
P14
P15
P16
P17
P18
P19
P20

P21

10.9

13.0

14.3

171

16.8

16.3

15.9

15.3

14.9

13.9

9.5

9.8

12.7
6.4

5.0
3.7
13.7

4.0

C13H13N4Oy4
C12H11N4O4
C14H19N4O4
C14H17N4O3
C12H11N4O3
C12H11N4O;
C11H11N4O>
C14H19N4O4
C12H13N4O4
CsHsN,O
CsHN,
C14H1gN4O4
C12H13N4Oy
C12H11N4O3
CsH7N,
C14H1gN4O5
C11H13sN4O3
C14H1gN4O5
C14H17N4O4
C13H15N4O4
C11H13N4O3
C14H1gN4O5
C14H17N4O4
C13H15N4Oy4
C11H13sN4O3
C11H11N4O4
C14H1gN4O5
C12H11N4O3
C11H11N4O;
CyHyN,O
C14H1gN4O5
C13H15N4O4
C12H17N4O4
C11H13N4O3
C1oH11N4O3
C11H11N4O;
CyHyN,O
C14H1gN4O5
C13H17N4Os
C12H15N4O4
C1oH13N4O4
CgH7N4O3
CgHsN,4,O,
C,H;N,O
C13H17N4Os5
C11H11N4Os
CgH7N4O3
C13H17N4Os
C11H15N4O4
C13H17N4Os
C13H17N4Os
C13H15N4O4
C11H13N4O3
C13H17N4Os
C12H15N4O5
C11H15N4O3
C12H15N4O5
C11H13N4O4
CsH/N4O,
C12H15N4O5
C13H17N4O7
C13H17N4Os
C13H17N4O7

289.0942
275.0779
307.1397
289.1303
259.0831
243.0979
231.0878
307.1396
277.0920
137.0455
123.0665
307.1395
277.0928
259.0826
123.0666
323.1349
249.0988
323.1352
305.1247
291.1104
249.0988
323.1350
305.1247
291.1097
249.0979
231.0875
323.1350
259.0820
231.0883
189.0761
323.1349
291.1098
281.1249
249.0998
235.0825
231.0880
189.0771
323.1358
309.1197
279.1095
253.0926
207.0524
189.0413
163.0616
309.1192
279.0719
219.0511
309.1191
267.1088
309.1191
309.1198
291.1101
249.0979
309.1188
295.1033
251.1134
295.1031
265.9290
155.0564
295.1021
341.1097
309.1196
341.1093

289.0937
275.0780
307.1400
289.1301
259.0831
243.0882
231.0882
307.1401
277.0931
137.0458
123.0665
307.1401
277.0931
259.0826
123.0665
323.1349
249.0987
323.1349
305.1244
291.1093
249.0987
323.1349
305.1250
291.1093
249.0988
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323.1349
259.0831
231.0882
189.0776
323.1349
291.1093
281.1244
249.1004
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189.0776
323.1349
309.1193
279.1087
253.0931
27.0512
189.0407
163.0614
309.1194
279.0724
219.0513
309.1194
267.1088
309.1194
309.1194
291.1088
249.0982
309.1194
295.1036
251.1138
295.1036
265.0931
155.0563
295.1037
341.1091
309.1193
341.1091

-1.62
0.37
-1.24
-0.21
0.27
1.18
1.68
1.57
4.1
2.1
0.19
1.9
1.2
-0.13
-0.63
-0.3
-0.45
0.63
0.88
-3.72
-0.36
0.01
0.81
-1.29
3.54
3.06
0.01
4.27
-0.55
8.07
-0.3
-1.68
1.67
2.32
-0.28
-0.11
2.77
2.49
1.14
2.57
-2.10
5.47
3.16
1.00
0.44
1.88
0.77
0.91
-0.2
-0.46
-1.57
-4.61
1.32
1.76
-1.34
-1.86
-2.02
-0.87
0.31
5.5
1.54
0.82
0.36
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C11H15N4O7 315.0934 315.0935 -0.40 7
C10H14N306 272.0877 272.0882 1.79 6
C10H13N4O4 253.0983 253.0931 -1.31 7
CoH11N4O,4 239.0770 239.0774 -2.01 7
CoH11N4O; 207.0878 207.0876 0.71 7
CgHgN,O, 193.0725 193.072 2.58 7
P22 4.0 C11H13N4O5 281.0879 281.0880 -0.52 8
C10H11N4O4 251.0759 251.0774 -6.3 8
C10H13N4O3 237.0971 237.0992 -4.71 7
C7HoN4O 165.0768 165.0770 -1.74 6
CsHoNy4 125.0818 125.0821 -2.98 4
P23 6.9 C12H13N4O4 277.0932 277.0931 0.25 9
P24 12.5 C13H1sN4O5 307.1041 307.1036 1.31 9
C10HoN4O3 233.0675 233.0675 -0.09 9
P25 14.9 C14H1gN4O7 355.1243 355.1248 -1.48 8
C14H19N4Og 339.1289 339.1299 -2.98 8
P26 2.9 CsHgN,O 141.0768 141.0770 -2.04 4
CsH7Ny4 123.0673 123.0665 6.32 5
C,H4N3O 86.0352 86.0348 3.62 3
P27 3.7 CsH;N,O 139.0611 139.0614 -2.43 )
P28 3.4 CsH7N4O, 155.0567 155.0563 2.24 )
CsHsN4O 137.0459 137.0457 0.82 6
5
x10 (1 90 V) N H _l H+
2] i [M+H]+
1,5
1 OCH;
0,51 o OCH;
o
i (260v) P e AR
081 ‘ ]i;/\ﬁ\ QAE\)\NH [M+H]+
081 ’ OCH3
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Figura 3.19 Espectro de masas del TMP obtenido por LC-TOF-MS para voltajes de fragmentacion de
190V y 260V.

Tabla 3.4 Medidas de masa exacta obtenidas por LC-TOF-MS para el TMP y los PT

generados durante el proceso fotolitico en SW.

Masa Masa Error
Comp. R; Formula Experimental | Calculada DBE
(mlz) (mlz) ppm
TMP 15.2 C14H19N4O5 291.1464 291.1457 -1.81 8
P1 16.1 C14H17N4O4 305.1252 305.1250 -0.57 9
Cy3H13N,Oy 289.0940 289.0937 -1.16 10
CoH11N,Oy 275.0781 275.0780 -0.25 10
P2 13.18 C14H19N4O4 307.1412 307.1406 -1.72 8
Ci14H17N4O5 289.1308 289.1301 -2.65 9
Ci2H14N4O5 259.0840 259.0831 -3.53 10
P26 2.68 CsHgN,O 141.0770 141.0770 0.55 4
P27 4.02 CsH7N4O 139.0622 139.0620 -1.49 5
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P28 2.84 CsH7N4O, 155.0559 155.0563 2.45 5
P29 15.82 C14H17N4O¢ 337.1151 337.1148 -0.74 9
C13H13N4O5 305.0872 305.0886 4.44 10

C11H11N,Oy 263.0778 263.0780 0.83 9
C11HyN4O3 245.0670 245.0675 1.83 10
C1oH/N,O 199.0605 199.0620 7.43 10

P30 17.2 C14H17N4O¢ 337.1151 337.1148 -0.89 9
C13H13N4O5 305.0876 305.0886 3.23 10

C11H11N4O4 263.0773 263.0780 1.14 9
C11HgN4O3 245.0674 245.0675 0.18 10
C1oH7N,O 199.0607 199.0620 6.53 10

CsHsN,O 137.0466 137.0463 -1.83 6

P31 18.23 C14H15N4O4 303.1093 303.1093 0.11 10
C12HgN,Oy4 273.0630 273.0624 -0.64 11

C12H11N4O3 259.0832 259.0831 -0.43 10

P32 19.32 C10H130s5 213.0765 213.0763 -1.12 5
C1oH12NaOs 235.0582 235.0582 0.36 5

C10H1104 195.0654 195.0657 1.89 6

CoH1303 169.0864 169.0865 0.18 4

C7H704 139.0406 139.0395 -7.99 5

P33 21.9 C10H1304 197.0818 197.0814 -2.33 5
CgH1505 169.0865 169.0865 -0.31 4

El principal PT identificado fue la trimetoxibenzoilpirimidina (P1, m/z 305; C44H7N4Oy4,
molécula protonada, véase figura 3.17). Este compuesto fue identificado durante la primera
etapa del proceso de fotdlisis y ha sido considerado como el promotor de una serie de
fotorreacciones que incluyen la participacion de radicales hidroxilo, como se ha discutido
anteriormente. Estas reacciones comprenden reacciones de hidroxilacion, demetilacion y

finalmente rotura de la molécula de TMP, tal y como se muestra en la figura 3.20.
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Figura 3.20 Estructuras quimicas propuestas para los PT identificados para el proceso de fotdlisis

del TMP en DIW. La relacién m/z es referida a la molécula protonada, tal como aparece en la tabla

3.3.

Las reacciones de hidroxilacién dieron lugar a compuestos polihidroxilados con férmula

general C44H19N4O3.x para el ion protonado, y con “x” variando desde 1 hasta 4. Como los

radicales *OH no son selectivos se han detectado diversos compuestos con igual relacion

m/z que corresponden a isdmeros posicionales. En general, no siempre es posible

diferenciar los isdbmeros posicionales a través de la informaciéon suministrada por LC-TOF-

MS. En algunos casos, como por ejemplo para los tres derivados monohidroxilados (P2, P3

y P4, m/z 307; C44H49N4O4) mostrados en la figura 3.21. la fragmentacion adicional obtenida

al aumentar el voltaje de fragmentacion fue fundamental para realizar esta diferenciacion. La

estructura de P2 habia sido propuesta previamente por Eichhorn y cols. (2005).
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Figura 3.21 Espectros de masas de P2. P3 y P4 con las respectivas fragmentaciones de cada PT.

Por otro lado, un grupo de seis isdmeros dihidroxilados (P5, P6, P7, P8, P9 y P10, m/z 323;
C414H19N4O5) también fueron identificados, pero en este caso la diferenciacion no fue posible.
Finalmente, se observé la formacién de un compuesto tetrahidroxilado (P25, m/z 355;
Ci4H19N4O7). Paralelamente a la hidroxilacién, se observé que tenian lugar reacciones de
demetilacion, evidenciadas por la presencia de iones protonados que presentaban la formula
general Cq4.yH19.2,N4O3., con “y” variando de 1 a 3. Ejemplos de estas reacciones fueron los
compuestos de m/z 309 (P12-P16; C43H4;N4Os), m/z 341 (P20, P21; C43H17N4O7), m/z 295
(P17-P19; C12H15N4Os), m/z 279 (P11; C4,H15N4O4) 0 m/z 281 (P22; C41H13N4O5). En ninguin
caso se aprecio variacion en el DBE, lo que confirmaba las reacciones propuestas. La mayor
parte de los fotoproductos generados durante la fotdlisis en DIW mantuvieron la estructura
de dos anillos del TMP. Los cambios mas importantes ocurrieron en el anillo
trimetoxibenzilico de esta estructura. Sin embargo, la apertura foto-inducida de la molécula
de TMP se ha confirmado mediante la identificacion del (2,4-diaminopirimidin-5-il)metanol
(P26, CsHgN,O) y de los intermedios P27 (CsH/N,O) y P28 (CsH;N,O,). Estos tres PT
presentaron concentraciones mas elevadas al final de los experimentos (figuras 3.22 y
3.23).
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Figura 3.22 Abundancia de los principales PT del TMP generados para el proceso de fotdlisis
directa en DIW.
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Figura 3.23 Abundancia de los principales PT del TMP generados para el proceso de fotélisis
directa en SW.

La fotdlisis directa del TMP en SW presenté un comportamiento muy distinto al observado
en DIW. P1 fue también el principal intermedio generado, pero, a diferencia de lo que ocurria

en DIW, este compuesto permanecia con una elevada abundancia en la solucién hasta el
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final del experimento (véase figura 3.24). La mayor parte de los derivados hidroxilados
detectados en DIW no fueron determinados en SW. En este caso, los fotoproductos
formados por reacciones de hidroxilacion fueron P2, otros dos nuevos isomeros (P29 y P30)
con relacién m/z 337 (C44H47N4Og), formados por la hidroxilacion del P1, y el compuesto P31
(C14H45N40O4), cuya estructura no pudo ser elucidada. Por otro lado, en SW se observo la
presencia de P26, P27 y P28, asi como de dos nuevos fotoproductos: el P32 (3,4,5-
trimetoxibenzaldehido) y el P33 (acido 3,4,5-trimetoxibenzoico), que confirman la apertura

de la molécula de TMP.

Estos resultados ponen de manifiesto que existen diferencias en el mecanismo de
fotodegradacién del TMP en funcion del medio en que se encuentre. En el caso del SW, es
probable que la elevada concentracion de CI retarde o prevenga la formacion del estado
triplete del derivado ceténico (Gan y cols., 2008), inhibiendo asi el mecanismo *OH-inducido

y generando una ruta preferencial en la cual P1 permanece como el principal PT.

Hidroxilacidén
L
HHa
H—= - NH2 Ha =",
T~ | A
HO
D *‘\ . JrN / -
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OCH;
oc, CH:0
CHa OCH; -
m 307 miz
305 e
OCHs \.
CHzO
TMP
Rotara
Demetilacion/Hidroxilacion
."
139ml‘:;
141mf:-.- 155mrz
.0
.n
0H
H,C0 0CH;
Ht0 0CH, 0CH,
OCH i
Wi miz
7
213wt

Figura 3.24 Estructuras quimicas propuestas e iones protonados (m/z) de los PT identificados

para el proceso de fotdlisis del TMP en SW.
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3.2.2 Toxicidad de trimetroprim y de los productos de transformacion

La toxicidad del TMP y de los PT generados por fotdlisis directa de ese antibiético se estudio
a través de un ensayo de toxicidad aguda basado en la inhibicion de la luminiscencia emitida
por la bacteria Vibrio fischeri. Inicialmente, asi como se ha descrito en el estudio realizado
con FLU, todas las muestras de SW, antes de realizarse el protocolo del bioensayo, fueron
diluidas a una concentracion final de cloruro de 2% para prevenir interpretaciones erréneas
en los resultados del bioensayo de toxicidad. Segun Hernando y cols. (2007) la salinidad
podria ser la causa de una reduccion en la toxicidad ya que el contenido de sales puede

estimular luminiscencia.

Las soluciones iniciales de TMP (20 mg L) en DIW y en SW no causaron inhibicién en la
bioluminiscencia de la bacteria Vibrio fischeri. Después de un largo tiempo de exposicion, los
intermedios generados durante la fotdlisis directa del TMP en DIW mostraron un aumento
muy discreto en la toxicidad, observandose una inhibicion de 13% en la bioluminiscencia
después de 49 horas de exposicion. A su vez, al final del proceso fotolitico en la matriz de
SW, se ha observado una inhibicién de sélo 4% en la luminiscencia emitida por la bacteria
Vibrio fischeri. A la vista de los resultados obtenido, no cabe esperar que el TMP o sus PT
produzcan efectos téxicos en el medio ambiente, a las concentraciones a las que estos

puedan estar presentes.
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DEGRADACION DE TRIMETOPRIM, FLUMEQUINA Y ACIDO

NALIDIXICO MEDIANTE FOTOCATALISIS. IDENTIFICACION

DE PRODUCTOS DE TRANSFORMACION Y SEGUIMIENTO
DE LA TOXICIDAD

En este capitulo se abordaran los estudios de degradacién mediante fotocatalisis solar de
diferentes farmacos, previamente descritos en la secciéon 1.6 del capitulo 1 de esta
memoria, disueltos en aguas de diferentes calidades. Por tratarse de una tematica distinta
de la descrita en el capitulo anterior, se optd por presentar estos trabajos en un capitulo

propio.

4.1 Degradacion del trimetoprim mediante fotocatalisis con TiO,

La susceptibilidad del TMP para sufrir importantes transformaciones en el medio ambiente
acuatico, favoreciendo asi la formaciéon de una gran cantidad de PT, constituye una tematica
descrita en detalle en el capitulo anterior. Ademas, la eliminacién ineficaz del TMP en los
sistemas de tratamiento bioldgico convencionales pone de manifiesto la necesidad de
aplicar tecnologias de tratamiento mas eficientes que sustituyan o complementen a las
técnicas actuales (Castiglioni y cols., 2006). En este contexto, estudios relevantes
relacionados con las nuevas tecnologias de tratamiento consideran, a menudo, los procesos
avanzados de oxidacion (PAQO) como los procesos mas efectivos para la eliminacion de una

amplia gama de compuestos farmacéuticos como, por ejemplo, el TMP (Esplugas y cols.,

171



Capitulo 4

2007; Klavarioti y cols., 2009). En la actualidad, la mayoria de los estudios de nuevas
tecnologias para el tratamiento del TMP remiten a la utilizacion de sistemas de ozonizacion
(Radjenovic y cols., 2009b; Nakadaa y cols., 2007; Wert y cols., 2009). Los estudios del uso
de la fotocatalisis solar con TiO, son escasos (Abellan y cols., 2009) y, por tanto, se hacen
necesarios ya que proponer el empleo de una nueva tecnologia viene condicionado por una
evaluacion pormenorizada de la misma que muestre sus ventajas, inconvenientes y

limitaciones técnicas.

En esta seccion, se estudia la degradacion del TMP en dos matrices de agua distintas (agua
desmineralizada, DIW, y agua de mar simulada, SW) mediante fotocatalisis solar con TiO,.
Se han identificado los principales PT generados en este proceso por LC-TOF-MS y se ha
evaluado la influencia de la composicion del agua en la ruta de degradacién de este
contaminante. Un objetivo adicional fue determinar la posible formacién de PT halogenados
en la matriz de agua de mar simulada. Finalmente, se han realizado bioensayos de toxicidad

con Vibrio fischeri a lo largo de todo el proceso fotocatalitico en ambas matrices.

Los experimentos se llevaron a cabo en un fotorreactor solar con capacidad de tratamiento
de 35L, como el descrito en el capitulo 2, seccién 2.7.1. La concentracion inicial del
compuesto estudiado, tanto en DIW como en SW, era de 20 mg L y se ha utilizado una
concentracién de TiO, P25-Degussa de 200 mg L' en todos los experimentos. Los
resultados de la degradacion del TMP mediante fotocatalisis solar con TiO, se presentan en
la figura 4.1. No se observaron cambios significativos en la concentracion del TMP después
de la adicion del TiO, en ningun caso, descartandose por tanto que tenga lugar una
adsorcion relevante en la superficie del catalizador. Después de la exposicién a la luz solar,
el TMP fue totalmente degradado en ambos tipos de agua. La desaparicion del TMP durante
la fotocatélisis con TiO, siguid una cinética de seudo primer orden, como es usual en la
fotocatalisis heterogénea para contaminantes a bajas concentraciones. EI comportamiento
lineal de In (Co/C) en funcién del t3w (basado en una cinética de Langmuir Hinshelwood)
observado fue utilizado para calcular los parametros cinéticos (Herrmann, 1999). Las
constantes cinéticas (k) encontradas para cada situacién en concreto son 0.22 min™" para los
experimentos en DIW y 0.081 min™ para la matriz de SW, y los tiempos de vida media (ti)
determinados correspondian a 3.2 min y 8.6 min para DIW y SW, respectivamente. La
desaparicion total del TMP en DIW se alcanzé después de 29 min de iluminacién. Sin
embargo, la mineralizacion del contenido organico fue bastante lenta. La concentracion del
COD se redujo en 64% después de 107 min de iluminacién. En SW, la degradacion y la
mineralizacidon observadas fueron mas lentas (véase figura 4.1), por la presencia de
especies inorganicas que pueden actuar como captadores de los radicales hidroxilo,

disminuyendo asi la eficacia del proceso fotocatalitico. Por otro lado, el alto contenido en CI
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presente en SW, podria generar especies menos reactivas a partir de la reaccién del ion
cloruro con los radicales hidroxilo, tales como los radicales Cl y Cl, , los cuales son menos

reactivos que los *OH. (De Laat y cols., 2006). Ademas, los carbonatos y bicarbonatos
(COs* y HCOy) presentes en el agua compiten con los contaminantes organicos por los
radicales hidroxilo, hecho que disminuye apreciablemente la eficacia de la degradacion de la
materia organica. Las reacciones (4.1-4.7) muestran estos procesos perjudiciales para la

degradacién de contaminantes organicos.

Cl™ + HO® — CIOH* (4.1)
CIOH* +H" - CI' +H,O (4.2)
Cl* +Cl” = CI; (4.3)
Cl*+H,0, > HO; +Cl” +H* (4.4)
Cl; +H,0, > HO; +2Cl” +H" (4.5)
"OH + HCO; — H,0 +CO;” (4.6)
"OH +CO;” - OH ™ +CO;” (4.7)

TMP (mg L")
COD (mg L™

radiacion

l L\ 0
350 400

| | |
200 250 300

(min)

|

|

I| | |
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t30W

Figura 4.1 Degradacion del TMP y COD durante el proceso de fotocatalisis con TiO, en ambos

tipos de agua estudiados.
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Durante los experimentos realizados en DIW se pudo evaluar la formacion de compuestos
inorganicos nitrogenados (NH," y NO3') durante la degradacion del TMP. Estos resultados se
presentan en la figura 4.2. La concentracién de amonio mas elevada (0.56 mg L") se
observo para un tiempo de iluminacion de 37 min y, después de este punto, el NH,"
permanecié constante hasta el final del experimento. La concentracion de nitrato presentd
un incremento continuo durante el proceso de degradacién fotocatalitica, con una
concentracion final de 1.17 mg L. Estos resultados ponen de manifiesto que solamente el
20% del N presente en la composicion inicial del TMP fue mineralizado a nitrato y/o amonio
durante la fotocatalisis con TiO,, indicando asi la presencia de una cantidad significativa de
PT nitrogenados al final del tratamiento. También se determind la posible formacion de
acidos carboxilicos a lo largo del tratamiento. Los acidos propidnico y oxalico se detectaron
tras 70 min de iluminacién, a concentraciones maximas de 0.49 y 1.19 mg L7,
respectivamente. A continuacion, se observé que la concentracion de estos dos acidos se
reduce hasta llegar a una concentracién final de 0.13 mg L™ y de 0.3 mg L™ para el &cido
propionico y el acido oxalico, respectivamente. Se puede justificar la baja concentracion de
acidos carboxilicos a lo largo de todo el experimento por la posible formacion y degradacion
continuas de los mismos, lo que hace que estas especies no se acumulen y, por lo tanto no
puedan ser determinadas a concentraciones significativas (mg L) (Perez Estrada y cols.,
2007).
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—&— NH 4+ —— écido propionico 4
—e—NO; —&— 4cido oxalico -1 _
=
0.8 - - 1.2 a0
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0-0 T ' T ' T ' T ' T ' 0.0
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Figura 4.2 Concentraciones de NH,", NO;" y formacién de acidos carboxilicos durante el

proceso fotocatalitico en ambas matrices estudiadas.
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Se ha realizado un seguimiento de la toxicidad de la disolucion a lo largo del proceso de
degradacion fotocatalitica del TMP. Como en la fotdlisis directa, el tratamiento mediante
fotocatalisis solar con TiO, produjo un aumento discreto en la inhibicion de la luminiscencia
de la bacteria Vibrio fischeri. Al final del proceso de tratamiento se observaron inhibiciones
del 33% en DIW y 54% en SW. Tales resultados permiten considerar que, una vez
finalizado el tratamiento, los PT remanentes en DIW no eran téxicos, pero que para SW, los

productos remanentes eran moderadamente toxicos para el organismo ensayado.

4.1.1 Identificacion de los productos de transformacion del trimetoprim
mediante LC-TOF-MS

La identificacion de los principales PT generados durante el tratamiento de fotocatalisis con
TiO, se realiz6 a través del andlisis de muestras tomadas a diferentes tiempos de
iluminacion mediante LC-TOF-MS con interfaz electrospray (ESI), operando en modo
positivo. Los resultados obtenidos han permitido evaluar la influencia de la composicién de
la matriz acuosa en la ruta de degradaciéon del TMP, del mismo modo que se ha descrito en
el estudio de fotdlisis detallado en el capitulo 3. Para la realizacién de los analisis, alicuotas
de las muestras tomadas en los ensayos realizados con ambos tipos de agua se mezclaron
con el disolvente organico en la proporcion correspondiente a la fase moévil y fueron
introducidas directamente en el sistema cromatografico. Los cromatogramas obtenidos con
muestras a distintos tiempos de reaccion (véase figura 4.3) confirman la formacion de PT a

lo largo del proceso fotocatalitico, mas evidente en el caso de DIW.

xia? TMP
41 TIC TMP TiO, inicial

1] TIC TMP TiO, 29.3 min

P38 i 1 A
N O | AN A VN W Y R NN /N

12 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 19 20 21 22 23 24 25 26 27
Counts vs. Acquisition Time (min)

Figura 4.3 Cromatogramas de iones totales (TIC) obtenidos para la muestra inicial y una muestra

intermedia obtenida durante el tratamiento fotocatalitico del TMP en DIW.
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Los analisis mediante LC-TOF-MS generaron una gran cantidad de informacion que se
registra en las tablas 4.1 y 4.2. En la mayoria de los casos, se han determinado errores muy
pequefios entre las medidas de masa exacta experimentales y las férmulas propuestas (< 5
ppm). Ademas, para aumentar la fragmentacion en la fuente se emplearon dos voltajes de
fragmentacion distintos, de 190 V y 260 V. La propuesta de estructuras quimicas fue posible
tomando como base el conocimiento previo de la molécula precursora, del mecanismo del
proceso oxidativo aplicado y de los PT ya identificados durante la fotdlisis del TMP. Los
resultados de los analisis por LC-TOF-MS permitieron identificar 24 PT del TMP durante el
proceso de fotocatalisis con TiO, en DIW y 13 PT cuando la degradacion fotocatalitica del
TMP se realizaba en SW.

Tabla 4.1 Medidas de masa exacta obtenidas mediante LC-TOF-MS para el TMP y

los PT generados durante el proceso de fotocatalisis con TiO, en DIW.

Masa Masa Error
Comp. | R; Formula Experimental | Calculada DBE
(mlz) (mlz) ppm

TMP 14.7 | C14H19N4O5 291.1462 291.1457 1.67 8
C13H15N,4O3 275.1142 275.1144 0.66 9

C1oH13N,O3 261.0987 261.0988 0.31 9

P1 15.9 | Cy4H17N4O4 305.1241 305.1250 2.85 9
P2 15.0 | C14H19N4Oy4 307.1398 307.1406 2.68 8
C14H19N4O3 291.1449 291.1457 2.94 8

C1oH13N4O4 277.0937 277.0937 0.08 9

P3 14.2 | C14H19N4Oy4 307.1393 307.1406 4.4 8
Ci3H15N4O,4 291.1088 291.1093 1.91 9

P4 12.5 | C14H19N4O4 307.1398 307.1406 2.65 8
C14H17N4O3 289.1293 289.1301 2.7 9

C12H11N4O3 259.0829 259.0831 1.22 10

C10H16N30¢ 274.1069 274.1039 -10.76 5

C1,H11N,O, 231.0877 231.0882 2.14 9

C11H1,NO, 188.07 188.0711 6.13 8

P5 16.4 | C44H19N4O5 323.1350 323.1355 1.75 8
C11H13N,O3 249.0988 249.0988 -0.17 8

P6 16.0 | C44H19N4O5 323.1345 323.1355 3.3 8
C14H47N4Oy4 305.1246 305.1250 1.21 9
CoH;1N,O, 275.0781 275.078 -0.11 10

P7 15.5 | C14H19N4O5 323.1349 323.1355 1.88 8
P8 14.4 | C14H19N4O5 323.1346 323.1355 2.95 8
C3H15N4O4 291.1099 291.1093 -1.9 9

Cy11H13N40O3 249.0982 249.0988 2.13 8

P9 12.1 C14H1gN4O5 323.1353 323.1355 0.85 8
C14H47N4Oy4 305.125 305.125 0.1 9

P12 9.54 | Cy3H417N4O5 309.1192 309.1194 0.44 8
C11H11N4Os 279.0719 279.0724 1.88 9

CgH;N4O5 219.0511 219.0513 0.77 9

P13 9.8 C13H17N4O5 309.1191 309.1194 0.91 8
C11H15N4O4 267.1088 267.1088 -0.2 7

P27 34 CsH/N,O 139.0615 139.062 3.21 5
P34 13.1 C14H19N4O¢ 339.1302 339.1304 0.75 8
C13H13N4O3 273.0985 273.0988 1.15 10

Ci3H15N4Oy4 291.1087 291.1093 2.06 9

C10H1306 229.0716 229.0712 -1.47 5

C1oH 1303 181.0862 181.0865 1.71 5

P35 13.5 | C14H21N4O5 325.1505 325.1512 2.27 7
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P36

P37

P38

P39

P40

P41

P42

P43

P44
P45

12.8

12.3

8.9

6.2

5.0

43

3.8

6.0

4.7
29

C10H1303
C,4H;N,O,
C14H21N4O¢
C14H17N4O3
C13H17N4O3
C10H1304
C4H7N4O,
C13H19N4O4
C13H17N4O3
C11H11N4O3
C1oH11N4O3
C10H1303
C13H17N4O3
C11H11N4O3
C1oH11N4O>
C13H17N4O¢
C11HoN4O3
C10H13N4O3
C13H17N4O¢
C12H15N4O3
C13H17N4O¢
C13H17N4O4
C11H13N4O3
C13H17N4O¢
C11H15N4Os
C1oH15N4Os
CoH11N4O3
C13H19N4O5
CoH11N4O;
CgH¢10O
C4H;N,O-»
C12H17N4O¢
C12H15N4O7
C12H15N4Og
CeHgN,O-

181.0858
143.0561
341.1458
289.1296
277.1299
197.0805
143.0565
295.1401
277.1296
247.0835
219.0873
181.0862
277.1296
247.0829
219.087
325.1145
245.067
237.0988
325.1147
263.1143
325.1147
293.1238
249.0981
325.1147
299.0993
271.1037
223.0828
311.1352
207.0877
167.0698
143.0552
313.1146
327.0929
311.099
169.0726

181.0865
143.0569
341.1461
289.1301
277.1301
197.0814
143.0563
295.1406
277.1301
247.0831
219.0882
181.0865
277.1301
247.0831
219.0882
325.1148
245.0675
237.0988
325.1148
263.1144
325.1148
293.125
249.0988
325.1148
299.0992
271.1042
223.0831
311.1355
207.0882
167.0702
143.0563
313.1148
327.0941
311.0992
169.0725

3.6
5.84
0.94
1.64
0.75
4.29

-1.24
1.67
1.54
-1.47
4.08

1.61
1.68
0.75
5.72
0.83
1.96

-0.17
0.22
0.56
0.38
4.15

2.7
0.27
-0.3
2.09
1.61
1.06
2.41
2.45

7.7
0.64
3.59
0.48
0.02

(.J'IOOOO\I-PO'I\I\I\ICD\ICOOOOOCX)GJCX)\ISODOOKOODCHOOCOGD\I-PU'I\IOO\I-AU'I

Tabla 4.2 Medidas de masa exacta obtenidas por LC-TOF-MS para el TMP y los PT

generados durante el proceso de fotocatalisis con TiO, en SW.

Masa Masa Error
Comp. R; Formula Experimental | Calculada DBE
(miz) (miz) ppm

TMP 15.2 C14H1gN4O3 291.1457 291.1457 0.06 8
Cy3H1sN403 275.1145 275.1144 -0.26 9

C1oH13N,403 261.0987 261.0987 -1.43 9

P1 16.24 | Ci4H17N4O,4 305.1252 305.125 -0.6 9
CqoH11N,O, 275.0786 275.078 -2.03 10

P4 13.19 | Ci4H19N4Oy4 307.1409 307.1406 -0.9 8
C14H17N4O4 289.1299 289.1301 0.52 9

C1oH{1N,O3 259.0834 259.0831 -0.89 10

C1oH{1N,O5 243.0874 243.0882 3.41 10

C11H10NO> 188.0707 188.0712 2.6 8

P7 15.87 | Ci4H1gN4O5 323.1356 323.1355 -0.28 8
C14H19N4O4 291.1466 291.1457 -2.95 8

P8 14.7 C14H1gN4O5 323.1357 323.1355 -0.53 8
Ci2H17N4O4 281.1257 281.125 -2.45 7

Cy1H3N403 249.1014 249.0988 -10.67 8

P9 13.62 | C14H19N4O5 323.1357 323.1355 -0.5 8
Ci3H15N4O,4 291.1097 291.1093 -1.17 9

C11H15N404 251.1147 251.1144 -1.06 7
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P26 2.7 CsHgN,O 141.0777 141.0776 | -0.69 4
P27 4.0 CsH/N,O 139.0622 139.062 -1.69 5
P33 | 21.9 | CyH;,NaO, 219.0637 219.0633 | -1.79 5
C1oH1304 197.0816 197.0814 1.2 5
CoH130; 169.0863 169.0865 1.13 4
P35 | 13.8 | CisHxN4Os 325.1517 325.1512 1.4 7
C1oH1103 181.0876 181.0865 | -6.04 5
P39 40 | Cy3H17N,Og 325.114 325.1148 2.6 8
C12H15N, O 311.0988 311.0992 1.02 8
C12H17N,O, 281.1241 281.125 2.97 7
C1oH13N,O, 253.0943 253.0937 | -2.24 7
P46 | 1712 | CyoH130; 181.0866 181.0865 | -0.77 5
C1oH12NaOs; 221.0794 221.079 -1.87 4
CoH1305 169.0871 169.0865 | -3.49 4
P47 | 18.19 | CyHsN,O 217.1073 217.1089 7.39 8
C11H12N,NaO 239.0905 239.0988 1.61 8
CoHoN, 173.0822 173.0827 3.27 8
P48 29 | CiHisN,Og 311.098 311.0992 3.81 8
C11H16NO, 194.1182 194.1181 | -0.43 5

Durante la fotocatalisis con TiO, en DIW, se han observado intermedios que corroboran la
ocurrencia de reacciones de hidroxilacion y demetilacion (figura 4.4). Si bien estas
reacciones son claramente manifiestas por la formula empirica de los compuestos, la
posicién de los sustituyentes no puede ser determinada con exactitud con la informacion

disponible, como se refleja en la figura 4.4.

Asi como durante la fotdlisis del TMP, la trimetoxibenzoilpirimidina (P1) fue el principal
intermedio detectado después de 15 minutos de exposicidbn y en una concentracion
considerable (véase en la figura 4.5), pero en este caso su persistencia estuvo limitada a
los tiempos iniciales de tratamiento. Después de 15 minutos, la concentracion de P1 fue
disminuyendo hasta su total desaparicion a los 30 minutos de tratamiento. Otros PT
anteriormente identificados en la fotdlisis directa del TMP también fueron detectados durante
el tratamiento fotocatalitico (P2, P3, P4, P5, P6, P7, P8, P9, P12, P13 y P27). Por otro lado,
se identificd una nueva serie de PT (P35, P36, P37, P43 y P44). Uno de estos compuestos
(P35) ha sido descrito en la literatura como un producto de degradacion del TMP durante la

etapa de nitrificacion en un tratamiento por fangos activos (Eichhorn y cols., 2005).

Todos los PT identificados en los experimentos de fotocatalisis con TiO, pudieron ser

totalmente degradados después de 54 minutos de tratamiento (figura 4.5).
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Figura 4.4 Estructuras quimicas propuestas para los PT identificados durante el tratamiento de

fotocatalisis con TiO, del TMP en DIW.
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Figura 4.5 Abundancia de los principales PT del TMP generados en el proceso de fotocatalisis

con TiO, en DIW.
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Los ensayos realizados en SW, mostraron la presencia de PT comunes al proceso anterior,
lo que indica que la degradacion del TMP en SW transcurre mediante los mismos
mecanismos (véase figura 4.6). En este caso, los nuevos compuestos identificados (P46,
P47 y P48) solamente representan pasos intermedios en las rutas propuestas en DIW.
Asimismo, la incompleta mineralizacion alcanzada durante los experimentos en SW esta de
acuerdo con la presencia de los intermedios P35 y P27 al final del tratamiento, como se
muestra en la figura 4.7. La mayor persistencia de los PT en los tratamientos en SW pone
de manifiesto, del mismo modo que se observé durante los estudios de fotdlisis, que la

elevada concentracion de iones en la matriz inhibe la reacciéon con los radicales hidroxilo.
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Figura 4.6 Estructuras quimicas propuestas para los PT identificados durante el proceso de
fotocatalisis con TiO, del TMP en SW.
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Figura 4.7 Abundancia de los principales PT del TMP generados durante el tratamiento

mediante fotocatalisis con TiO, en SW.

4.2 Degradacion de flumequina mediante fotocatalisis solar

La importancia de la FLU y su amplio uso por parte de la industria acuicola ya han sido
mencionados anteriormente en el Capitulo 3. Como se ha descrito para el TMP,
desafortunadamente, los tratamientos convencionales, como los que son empleados en las
EDAR, no pueden eliminar totalmente la FLU y cantidades importantes de este
contaminante son aportadas al medio acuatico natural. Una vez en el medio ambiente, la
FLU presenta una elevada persistencia y es susceptible de sufrir transformaciones y generar
PT como los identificados en el capitulo anterior. Asi, en este apartado se describen los
estudios realizados para evaluar la eficiencia de los procesos de fotocatalisis solar
(fotocatalisis con TiO, y foto-Fenton) en la degradacion de FLU en una planta piloto con
capacidad de tratamiento de 35L. Siguiendo un esquema similar al propuesto en el caso del
TMP, se han evaluado los parametros cinéticos, y se han identificado los principales
intermedios originados durante el proceso. Por ultimo, se ha determinado la toxicidad aguda
asociada a los PT generados mediante la aplicacion del bioensayo basado en la

bioluminiscencia de la bacteria marina Vibrio fischeri.

4.2.1 Fotocatalisis con TiO»

Los experimentos de fotocatalisis heterogénea fueron llevados a cabo en el fotorreactor

descrito en el capitulo 2, seccion 2.7.1. En estos ensayos, se llenaba el sistema con 35 L
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de una solucion de FLU a una concentraciéon de 20 mg L” preparada con agua
desmineralizada y se utilizaban 200 mg L™ de TiO, P25-Degussa como fotocatalizador. No
se observaron efectos significativos de adsorcién de la FLU sobre el fotocatalizador; sin
embargo, después de iniciado el experimento, la FLU fue rapidamente degradada (véase
figura 4.8). Fueron necesarios alrededor de 30 minutos de iluminacion para alcanzar la
completa eliminacion de la FLU de la disolucion. Sin embargo, la mineralizacién del
contenido organico presente en la muestra inicial fue mas lenta e inexistente durante los
primeros 20 minutos, lo que es consistente con la ruta de degradacion propuesta a
continuacion, donde se puede apreciar que los intermedios detectados no proceden de la
mineralizacion de ninguno de los enlaces C-C de FLU. Se determindé que después de 85

minutos de iluminacion el COD inicial se habia reducido aproximadamente en un 80%.

209 —=—FLU
—e— COD
~ 154
-
=1)]
g
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Figura 4.8 Degradacioén de la FLU y COD durante el proceso de fotocatalisis con TiO, en DIW.
4.2.2 Foto-Fenton

Para los experimentos mediante foto-Fenton solar se utilizé una concentracion inicial de Fe**
de 2 mg L y una concentracién inicial de H,O, entre 150 y 350 mg L™, considerando
siempre como fundamental que ésta concentracidn no disminuyera hasta niveles que
pudieran detener el proceso. Es preciso remarcar que se ha utilizado una concentracion de
Fe?" especialmente baja y alejada del 6ptimo (20 mg L") descrito para estos fotorreactores
(Malato y cols., 2004) porque se pretendia obtener una velocidad de reaccion baja que
permitiera una mayor persistencia de los productos de transformacion. Estos experimentos

fueron llevados a cabo en el mismo fotorreactor empleado en la fotocatalisis con TiO,. En
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este caso, la FLU fue totalmente degradada después de 18 minutos de iluminacion (figura
4.9). Asi como se habia constatado durante la fotocatalisis con TiO,, la mineralizaciéon
mediante foto-Fenton fue también lenta. Al final del tratamiento, aproximadamente tras 100
minutos de iluminacion, se detectd una reduccidén en el COD de tan solo el 76%. Ademas,
después de 80 minutos de iluminacién y hasta el final del tratamiento, el COD habia
permanecido practicamente constante. El consumo total de H,O, durante el proceso fue de
17 mM; sin embargo, para la degradacion completa de la FLU se necesitdé una

concentracion muy pequena de H,O, (3.5 mM).
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Figura 4.9 Degradacioén de la FLU, COD y consumo de peréxido de hidrégeno durante el

proceso foto-Fenton en DIW.

Los analisis por cromatografia idnica permitieron constatar que practicamente todo el
contenido de F presente en la molécula de FLU (1.2 mg L™ para la fotocatalisis con TiO, y
1.3 mg L™ para el foto-Fenton) era liberado a la disolucién al alcanzarse la total degradacion
de la FLU. A pesar de la rapida mineralizacion del fluor contenido en la molécula FLU, se
observé la presencia de subproductos con fluor (véanse figuras 4.10 y 4.11). Las especies
inorganicas de nitrdgeno monitoreadas a lo largo de la degradacion de la FLU mostraron
que parte del N era convertido en amonio. Por otra parte, se observé un aumento gradual y
lento en la concentracion de NOj; durante ambos tratamientos. Al final del proceso de
fotocatalisis se detectaron 0.5 mg L™ de NO5 y 0.54 mg L™ de NH,*, mientras que en foto-

Fenton se han medido 0.4 y 0.68 mg L™ de NO5;  y NH," respectivamente. O sea, sélo 5.2 y
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5.4% del contenido de N de la FLU fue mineralizado a nitrato y amonio por la fotocatalisis
con TiO; y el proceso foto-Fenton, respectivamente. Los analisis de los acidos carboxilicos
presentes al final del proceso de fotocatalisis con TiO, permitieron identificar la presencia de
tres acidos: propiénico, oxalico y acético, pudiéndose atribuir a estas especies unicamente el
42% de COD remanente.

0.4

Concentracion (mg L'l)

0.2 4

0.0 l T l
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| |
120 140
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Figura 4.10 Concentraciones de NH,*, NO3 y F durante la degradacién de la FLU mediante el

proceso de fotocatalisis con TiO,.
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o7

Concentracion (mg L'l)

0 20 40 60 80 100

t ., (minutos)

Figura 4.11 Concentraciones de NH,", NO5 y F " durante la degradacioén de la FLU mediante el

proceso foto-Fenton.

4.2.3 Estudio cinético

Como es usual en la fotocatdlisis heterogénea cuando la concentracién inicial del
contaminante es suficientemente baja y no lleva a la saturacion del catalizador, la
eliminacion fotocatalitica de la FLU con TiO, siguié una cinética de seudo primer orden
(ecuacion 4.1), simplificacion basada en el modelo cinético de Langmuir Hinshelwood. Por
otro lado, cabe destacar que otros productos formados durante la descomposicién de la FLU
podrian también competir por la adsorcion en la superficie del TiO,. La concentracion de los

mismos varia a lo largo de la reaccion de mineralizacion, de acuerdo con la ecuacién 4.1:

kKC

I+KC+XK|=CI=((':I._H) @)
i=1

7=

Donde k; es la constante de velocidad de reaccidon, K es la constante de adsorcidon de la
FLU, C es la concentracién de FLU, K es la constante de adsorcion de los intermediarios y

C, es la concentracion de los intermediarios en cada momento. Cuando C es suficientemente
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baja, se puede simplificar la ecuacién 4.1 a una ecuacion de velocidad de reaccién de

primer orden (ecuacioén 4.2):

r=kyC (4.2)

Esto fue confirmado por el comportamiento lineal de In (Co/C) en funcién de tspw, como se
muestra en la tabla 4.3.

En el tratamiento mediante foto-Fenton se observé un comportamiento similar. En este caso,
se supone que la reaccién entre los radicales hidroxilo y la FLU es la etapa determinante en
la velocidad de reaccién, asi se puede expresar la ecuacion de velocidad también como una
cinética de seudo primer orden (ecuacioén 4.3):
r =Jﬁ'|}|[[‘OH]C =;\";lp(: (4.3)
Donde C es la concentracion de FLU, koy es la constante de la reaccion entre los radicales
hidroxilo y el contaminante y k'y, es una constante de seudo primer orden que tiene en
cuenta que la concentracién de radicales hidroxilo ['TOH] puede considerarse constante (ya

que depende fundamentalmente de la concentracién de Fe, peroxido de hidrogeno y de la

intensidad de iluminacion).

Tabla 4.3 Pardmetros cinéticos calculados para la degradacién fotocatalitica de la FLU.

Degradacion

Proceso kap (min”) Error kgp t12 (min) r’
Fotocatalisis con TiO, 0.076 4610 9.17 0.9925
foto-Fenton 0.146 5110* 2.38 0.9998

Mineralizacion
Proceso t3ow,75%cop rcono 2
(min) (mg min”)

Fotocatalisis con TiO, 97.5 15.7 0.9951
foto-Fenton 80.3 23.9 0.9735

Ya que la mineralizacion no sigue modelos simples, como cinéticas de primer orden u orden
cero, no se pueden calcular las constantes de velocidad de reaccién. La complejidad de los
resultados se debe al hecho de que el COD es un parametro global que a menudo incluye
varios intermedios que se someten a una multitud de reacciones. Asi, se eligieron dos
parametros distintos para facilitar la comparacion de los experimentos: por un lado, el tiempo
necesario para que se alcance una determinada cantidad de mineralizacion (tsow 7s%poc S€
define como el tiempo de iluminaciéon necesario para mineralizar el 75% del COD inicial) vy,
por otro lado, la pendiente maxima de la curva de mineralizacion, es decir la pendiente de la

tangente en el punto de inflexion (rcopo), que tiene unas dimensiones similares a una
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constante de reaccién de orden cero (mg min™) y por lo tanto es mas facil de manejar.
Ademas, este parametro puede asimilarse a la velocidad inicial de mineralizacién de la FLU,
ya que esta precedido por un periodo en que el COD es practicamente constante. Como se
observa, la velocidad inicial de mineralizacion de la FLU correspondiente al tratamiento foto-

Fenton fue superior a lo observado para la fotocatalisis con TiO, (véase tabla 4.3).

4.2.4 I|dentificacion de los productos de transformacion de la flumequina
mediante LC-TOF-MS

Como en los trabajos anteriormente descritos en esta Memoria, se ha utilizado la técnica de
cromatografia liquida acoplada a la espectrometria de masa con deteccion por tiempo-de-
vuelo (LC-TOF-MS) para identificar los PT generados durante la degradacion fotocatalitica
de la FLU. Los analisis se llevaron a cabo empleando las mismas condiciones operacionales
utilizadas en el capitulo 3, apartado 3.1.2. La informacién analitica obtenida para los PT
identificados se incluye en la tabla 4.4. Los errores encontrados son inferiores a 5 ppm en la
mayoria de los casos, hecho que proporciona un alto grado de certidumbre en la asignacién

de la composicion elemental de los iones.

Tabla 4.4 Medidas de masa exacta obtenidas por LC-TOF-MS para la FLU y los PT generados

durante la fotocatalisis con TiO, (gris) y el proceso foto-Fenton (naranja).

Masa Masa Error
Comp. R; Formula Experimental Calculada DBE
(mlz) (miz) ppm

FLU 23.3 C4H13NOsF 262.0875 262.0873 0.38 9
C14H14NOLF 244.0768 244.0768 -0.13 10

C11HsNOLF 202.0326 202.0226 -1.9 10

P1 26.7 C44H13NOSF 210.0924 210.0924 -0.39 6
C411H44NOF 192.0820 192.0819 0.42 7

P2 25.6 C14H1sNOsF 264.103 264.1026 -1.6 8
Ci4H13NOLF 246.0919 246.0924 -2.3 9

C1oHsNOLF 190.0227 190.0226 -0.34 9

P3 24 .4 C12H14NOLF 220.0765 220.0768 -1.5 8
CoHsNOSF 178.0222 178.0226 2.46 8

P4 221 Ci4H11NO4F 276.0669 276.0666 0.85 10
C14HgNOsF 258.0564 258.056 1.1 11

C11H3NOsF 216.0025 216.0019 -2.83 11

P5 20.2 C11H13NOsF 226.0872 226.0873 -0.87 6
C41H4NOLF 208.0764 208.0768 -2.0 7

C41HgNOF 190.0587 190.0590 1.37 8

C1oHgNF 162.0636 162.0641 3.16 7

P6 19.4 C14H13NO4F 278.0822 278.0823 -0.40 9
C4H14NOsF 260.0731 260.0717 5.1 10

C14H12NO; 242.0717 242.0739 9.25 10

P7 19.1 C14H14sNO4 260.0917 260.0917 -0.13 9
C14H12NO; 242.0809 242.0811 -1.1 10

P8 17.9 C11HgNO,F 206.0608 206.0611 -1.8 8
C411H;NOF 188.0505 188.0506 -0.63 9

CioH/NF 160.0554 160.0557 -1.8 8

P9 17.2 C14H15sNOgF 312.0874 312.0877 -1.2 8
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C14H13NOSF 294.0772 294.0772 -0.09 9

C14H11NOLF 276.0659 276.0666 2.7 10

C11H11NOSF 208.0771 208.0768 1.2 7

C11HgNOF 190.0593 190.0590 -1.47 8

P10 15.2 C13H12NOs 262.0709 262.0709 -0.37 9
C13H1oNO, 232.0595 232.0604 -4.0 10

C1oHsNO, 202.0066 202.0062 -1.79 10

P11 14.9 C12H1NOs 250.0705 250.0709 1.9 8
C12H1oNO, 232.0598 232.0604 2.7 9

P12 12.8 C14H1uNO; 308.0766 308.0764 0.39 9
C14H12NOg 290.0590 290.0586 -1.19 10

C13H1,NO, 246.0758 246.076 1.1 9

P13 17.4 C13H13NO,F 266.0826 266.0823 1.0 8
P14 21.2 C1oH13NOSF 238.0875 238.0873 0.42 7
C1oH1sNO,F 220.0774 220.0768 2.5 8

C14H13NO,F 210.0851 210.0852 0.77 6

C11H1,NOF 192.0746 192.0746 0.42 7

P15 5.7 C12H1uNOg 266.0655 266.0659 1.5 8
C12H1oNO5 248.0553 248.0550 1.4 9

C11H1oNO; 204.0654 204.0655 -0.58 8

Durante la degradacion de la FLU mediante fotocatalisis con TiO, se identificaron 14
posibles PT. Aunque la escasa fragmentacion obtenida era insuficiente para realizar una
segura asignacion de las estructuras, éstas fueron propuestas en base a la reactividad de la
molécula de FLU, asi como al conocimiento de los mecanismos que rigen estos procesos.
La figura 4.12 muestra la ruta de degradacion propuesta, en la cual se sugiere como
principal ruta de degradacion de la FLU la apertura de la estructura de la quinolona por
ataque electrofilico de los radicales hidroxilo al doble enlace del anillo heterociclico. Se
genera asi una especie altamente oxidada (identificada solamente a nivel traza) que sufre
subsiguientes procesos de descarboxilacién y descarbonilacién, dando origen a los
intermedios P13, P14 y P1.

Este mecanismo esta respaldado por estudios previos sobre la estructura electronica y la
reactividad de la FLU. El estudio demostré6 que la regién de la molécula de FLU mas
susceptible al ataque electrofilico es la regidon que contiene los grupos carboxilo y carbonilo,
y que el H(21), el cual participa de un enlace de hidrégeno intramolecular, presenta un
elevado caracter acido, como se representa a continuacién en la figura 4.13 (Gulin y cols.,

2007). Estos resultados apoyan las estructuras propuestas en ese estudio.

Como se ha divulgado en estudios preliminares, la defluorinacion es también un mecanismo
importante en la degradacion de las fluoroquinolonas (Fasani y cols., 1998; Martinez y cols.,
1997). Este mecanismo se ha confirmado mediante la deteccion del compuesto P7 y

productos de oxidacion subsiguientes (P10-P12).

El compuesto P2 fue identificado como una forma reducida de la FLU, en la cual se

evidencia el aumento en dos atomos de hidrégeno (C44H1sNO3F) con respecto a la FLU
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(C14H13NO3sF) y la reduccion del DBE en una unidad. Este compuesto fue detectado antes de
comenzar los experimentos, por lo que no puede considerarse como un producto de
degradacion de la FLU. A su vez, este compuesto, presente en una concentracion
perceptiblemente mas baja que la FLU, present6 una cinética y ruta de degradacion similar,

como revel6 la identificacion de P9.
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Figura 4.12 Ruta de degradacién propuesta para la degradacion fotocatalitica con TiO, de la
FLU en DIW.

Figura 4.13 Estructura quimica de la FLU y superficie de potencial electrostatico (rojo =

negativo; azul = positivo).
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La abundancia de los PT generados durante el tratamiento mediante fotocatalisis con TiO,
esta expresado en la figura 4.14. El PT de mayor abundancia durante todo el experimento
fue P1. Los demas intermedios presentan abundancias inferiores; se ha observado que P2
al igual que P1 era generado ya al principio del proceso de fotocatalisis. Ademas, P7 y P4
fueron los PT que presentaran una mayor abundancia, de ellos P7 fue rapidamente reducido
pero P4 disminuyé lenta y gradualmente hasta 43 minutos de iluminacién. P8 y P12 tuvieron
su aparicién cerca de los 20 minutos de iluminacién y a los 30 minutos ya habian sido
totalmente degradados. A su vez, P10 fue el ultimo PT a ser generado (después de 25

minutos) degradandose totalmente después de 43 minutos.
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Figura 4.14 Abundancia de los principales PT de la FLU generados durante el tratamiento mediante

fotocatalisis con TiO, en DIW.

Finalmente, en el caso del proceso foto-Fenton sélo fue posible la identificacion de un PT,
posiblemente por la eficiencia superior de este tratamiento. Asi, no fue posible determinar
los PT generados, y consecuentemente, la ruta de degradacion seguida por la FLU a lo
largo de este proceso. No obstante, considerando que los radicales hidroxilo constituyen la
principal especie reactiva responsable de la degradacion de la FLU en ambos procesos, se
supone que el camino de degradacion de la FLU tratada mediante foto-Fenton debe
presentar muchas similaridades con el caminho de degradaciéon propuesto para la

degradacion fotocatalitica con TiO,.
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4.2.5 Toxicidad de la flumequina y de los productos de transformacion

generados

La toxicidad de los PT generados durante ambos procesos fotocataliticos se determind a
través del porcentaje de inhibicion de la actividad bioluminiscente de la bacteria marina
Vibrio fischeri. Inicialmente, la FLU presentd una elevada toxicidad con porcentajes de
inhibicion superiores al 80%. A lo largo del experimento, se ha observado la disminucion de
la toxicidad que sigue el mismo perfil de degradacion que la FLU en ambos procesos

estudiados (véase figura 4.15).

Durante el tratamiento mediante foto-Fenton se observa un rapido y continuo descenso en la
toxicidad. Se han alcanzado porcentajes de inhibicién inferiores a 50% después de la total
eliminacion de la FLU, incluso cuando los valores de COD seguian siendo muy altos. Tal
hecho evidencia que los PT generados presentan una toxicidad mas baja que el compuesto
de partida. Se ha observado un comportamiento similar durante la degradacién de la FLU
mediante fotocatalisis con TiO,, aunque en este caso se alcanzaran y se mantuvieran
valores mas altos de toxicidad al principio del proceso, probablemente debido a la
transformacion mas lenta de la FLU y los PT iniciales. No obstante, una vez eliminada la
FLU, el porcentaje de inhibicion permanecié casi constante hasta el final del proceso de
tratamiento donde se determind una inhibicion del 32% y 27%, en fotocatalisis con TiO, y

foto-Fenton, respectivamente.
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Figura 4.15 Toxicidad mediante Vibrio fischeri para la FLU en ambos procesos fotocatalitico

solares estudiados.
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4.3 Degradacion del acido nalidixico mediante fotocatalisis solar

Las quinolonas constituyen un grupo heterogéneo de antibidticos que son &acidos
carboxilicos de la 4-piridona, con uno 0 mas anillos aromaticos conjugados y que presentan
una amplia gama de usos clinicos. El acido nalidixico (NXA) fue la primera quinolona
utilizada comercialmente para el tratamiento de infecciones de las vias urinarias, ya que
demostré ser efectivo contra una amplia variedad de patégenos Gram-negativos. Este
compuesto fue descubierto hace 50 afos como una impureza en la fabricacién quimica de
un lote de un compuesto utilizado para el tratamiento de la malaria (Mitscher, 2005).
Seguidamente, la produccién de derivados fluorados del NXA llevé al desarrollo de una gran
cantidad de farmacos (Jeffrey y Christian, 1996), como por ejemplo la flumequina, el
ciprofloxacino, el ofloxacino y el norfloxacino, los cuales se caracterizan por: poseer un
espectro de accidon mas amplio; tener elevada biodisponibilidad oral; producir pocos efectos
adversos y presentar menor desarrollo de resistencias. Por eso, actualmente, las quinolonas
de segunda, tercera o cuarta generacion constituyen una clase de antibidticos ampliamente
utilizados, con elevados niveles de deteccion y persistencia en el medio ambiente, asi como
se ha descrito en el Capitulo 1 en la seccién 1.2.2 (véase tabla 1.6). Ademas, en general
estas “nuevas” quinolonas estan constituidas por estructuras relativamente mas complejas
(compuestos triciclicos o tetraciclicos) que el NXA, pero que, al igual que éste, presentan la
4-quinolona como “esqueleto” comun. Este factor asociado a la disponibilidad de un efluente
real de una industria farmacéutica, el cual contenia NXA, fueron los puntos determinantes

para que se eligiera trabajar con este compuesto como farmaco modelo.

En este contexto, el objetivo del estudio detallado en este epigrafe es aumentar el
conocimiento sobre la degradacion del NXA mediante procesos fotocataliticos solares en
distintas matrices de agua, ademas de evaluar, desde un punto de vista analitico, los PT
generados en cada situacion y valorar si la diferencia en la composicion de las aguas

modelo testadas implica un cambio en las rutas de degradacion.

4.3.1 Fotocatalisis con TiO,

En los experimentos de degradacion de una solucién de 20 mg L' de NXA en agua
desmineralizada (DIW) mediante fotocatalisis heterogénea se han utilizado 200 mg L™ de
TiO, (P25-Degussa) como fotocatalizador. Los experimentos fueron llevados a cabo en un
fotorreactor CPC con capacidad de tratamiento de 35L, descrito con detalles en el capitulo
2, seccion 2.7.1. Como se observa en la figura 4.16, el NXA fue rapidamente degradado

(~30 minutos) y no se determinaron efectos significativos de adsorcion de este compuesto
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sobre el fotocatalizador. Por otro lado, el grado de mineralizacion alcanzado por este
proceso fue lento, hecho que se refleja en una reduccién de 71% del COD inicial después de

137 minutos de iluminacion, permaneciendo estable hasta el final del tratamiento (193

minutos).
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Figura 4.16 Degradacién del NXA y COD durante el proceso de fotocatalisis con TiO, en DIW.

Los analisis mediante cromatografia iénica de las muestras de NXA sometidas al tratamiento
fotocatalitico con TiO, demostraron que al principio del proceso tiene lugar una rapida
formacion de NOj;, seguida de un aumento mas discreto hasta alcanzar un valor de
concentracién de 0.94 mg L™ al final del experimento (figura 4.17). A su vez, el NH," alcanzé
concentraciones crecientes hasta los 100 minutos de iluminacién y, a partir de este tiempo
permanecié practicamente constante hasta el final del proceso, donde se detectdé una
concentracién final de 0.93 mg L™ de esta especie. Asi, se constaté que sélo el 9.4% del N
presente en el NXA fue oxidado a nitrato y amonio por el proceso de fotocatalisis solar con
TiO,. Este hecho puede considerarse como un indicio de la presencia de PT que contienen
N en su composicion elemental. El analisis de los acidos carboxilicos al final del proceso de
tratamiento permitié determinar la presencia de los acidos propionico, oxalico y acético. Sélo

el 48% del COD remanente era proveniente de estos acidos carboxilicos.
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Figura 4.17 Concentraciones de NH,"y NO5™ durante la degradacién del NXA mediante el

proceso de fotocatalisis con TiO,.

Teniendo en cuenta las mismas consideraciones hechas para el estudio cinético de la FLU,
presentado en el epigrafe 4.2.3, los parametros cinéticos calculados para la degradacién
fotocatalitica con TiO, del NXA presentaron los valores descritos en la tabla 4.5. Al
comparar estos resultados con los obtenidos para la degradacion de la FLU mediante
fotocatalisis heterogénea, se observa que el NXA presenta un tiempo de vida medio inferior
al observado para la FLU, pero que este comportamiento no se refleja en la mineralizacion,

ya que el valor de tsow 75%cop, para el NXA es practicamente el doble del valor determinado
para la FLU.

Tabla 4.5 Parametros cinéticos calculados para la degradacién fotocatalitica con TiO, del

NXA.
Degradacién

Proceso kap (min™) Error kyp t,2 (min) r’

Fotocatalisis con TiO, 0.098 3.310° 7.10 0.9853
Mineralizacion
t3ow,75%cop rcop,o

Proceso (rmin) (mg min”) r?

Fotocatalisis con TiO, > 193 13.8 0.9819
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4.3.1.1 Identificacion mediante LC-TOF-MS de los productos de transformacion del

acido nalidixico generados durante la fotocatalisis con TiO,

Los analisis mediante LC-TOF-MS se llevaron a cabo empleando las mismas condiciones
operacionales utilizadas en el estudio de degradacion de la FLU. Los resultados obtenidos

se muestran en la tabla 4.6.

Tabla 4.6 Medidas de masa exacta obtenidas por LC-TOF-MS para el NXA y los PT

generados durante la fotocatalisis con TiO, en DIW.

Masa Masa Error
Comp. R; Formula Experimental | Calculada m DBE
(m/z) (m/z) pp
NXA 23.1 C12H13N,03 233.0923 233.092 0.99 8
C12H11N2O5 215.0824 215.0824 41 9
C10H7N,0, 187.0501 187.0502 -0.55 9
P1 19.3 C11H13N20,4 237.0869 237.0869 -0.35 7
C11H11N,04 219.0767 219.0764 1.2 8
CoH13N,0 165.1022 165.1022 -0.23 5
C7HgN,O 137.0706 137.0709 2.4 5
P2 17.9 C12H13N20,4 249.0867 249.0869 -1.1 8
C1oH11N,04 231.0760 231.0764 -1.8 9
P3 17.9 C10HgN,03 205.0607 205.0607 -0.33 8
C10H7N,0, 187.0498 187.0502 -2.1 9
P4 17.6 C1oH13N203 209.0919 209.092 -0.80 6
CoH13N,0, 181.0973 181.0971 0.80 5
CgH{1N,O 163.0864 163.0865 -1.1 6
P5 15.9 CoH11N,O,4 211.0711 211.0713 -1.1 6
CgHgN,O4 193.0612 193.0607 2.2 7
CgHgN,O, 165.0656 165.0658 -1.5 6
P6 14 1 C11H13N20O, 237.0872 237.0869 0.91 7
CgH 11Ny 147.0844 147.0836 5.64 5
P7 12.8 C1oH13N20, 225.0865 225.0869 -2.1 6
C1oH11N2O3 207.0758 207.0764 -2.9 7
CgH11N,O3 183.0707 183.0691 -8.3 5
CgHgN,O, 165.0586 165.0584 1.3 6
P8 111 CgH13N,0, 181.0972 181.0971 0.25 5
CgH11N,O 163.0863 163.0865 -1.7 6
C,;H;N,O 135.0479 135.0480 1.01 6
P9 9.1 C11H13N20¢ 269.0767 269.0768 -0.41 7
C11H11N2O5 251.0666 251.0662 -0.21 8
CgH11N2Os 227.0662 227.0662 -0.21 6
CgHgN,O, 209.0557 209.0556 0.07 7
CgH7N,O4 191.0378 191.0378 0.15 8
P10 8.0 C10H11N2O5 239.0662 239.0662 -0.20 7
C10HgN,O, 221.0560 221.0556 1.43 8
CgHgN,O3 193.0533 193.0535 1.12 7
P11 4.8 C;HgN,0, 153.0656 153.0658 -1.66 5
C,H;N,0O 135.055 135.0552 -2.14 6
CeH7N5 107.0605 107.0603 1.17 5

La degradacién del NXA mediante fotocatalisis con TiO, siguié una ruta de degradacion
similar a la propuesta para la FLU (véase figura 4.18). En este caso, se identificaron 11 PT.

La hidroxilacion del anillo piridinico se observé en los compuestos P5-P11, aunque la
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posicién del ataque de los radicales hidroxilo no pudo ser clarificada con la informacion

analitica disponible.
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Figura 4.18 Ruta de degradacién propuesto para la degradacion fotocatalitica con TiO, del NXA en
DIW.

El analisis de la cinética de aparicion/desaparicion de los principales PT a lo largo del
tratamiento fotocatalitico con TiO, puede ser observada en la figura 4.19, la cual evidencia
que los productos mayoritarios fueron generados después de 20 minutos de tiempo de
iluminacion (P4, P5 y P8). Ademas, estos tres compuestos se generan a partir de la apertura
del anillo heterociclico en la estructura de la quinolona. Todos los compuestos identificados
desaparecian al final del proceso, por lo que no contribuyen a explicar el DOC remanente
que corresponderia en parte a la formacion de compuestos nitrogenados de cadena corta,
dificiles de eliminar mediante el tratamiento propuesto (Garcia-Montafio y cols., 2008; Pérez-
Estrada y cols., 2007; Maldonado y cols., 2007).
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Figura 4.19 Abundancia de los principales PT del NXA generados durante el tratamiento mediante

fotocatalisis con TiO, en DIW.

La ruta de degradacion propuesta para el NXA y, sobre todo para la FLU, mediante
fotocatalisis con TiO, se diferencia de otros trabajos divulgados previamente para las
fluoroquinolonas, en los cuales se considera una elevada estabilidad del anillo piridona
(Burhenne y cols., 1999). Calza y cols. (2008) también proponen la estabilidad de la
estructura de la quinolona durante la degradacion del ofloxacino mediante fotocatalisis con
TiO, pero sugiere el ataque de los radicales al doble enlace del anillo piridona como una ruta

secundaria.

4.3.1.2 Toxicidad del acido nalidixico y de los productos de transformacién generados

mediante fotocatalisis con TiO,

La toxicidad aguda de los PT generados durante el proceso de fotocatalisis con TiO, se
determiné mediante el empleo del bioensayo con la bacteria Vibrio fischeri. Inicialmente, la
disolucion de NXA presenté un porcentaje de inhibicion de aproximadamente el 73%, es
decir que la solucion inicial de NXA era toxica para el organismo testado (véase figura
4.20). Después de iniciado el tratamiento mediante fotocatalisis con TiO,, la toxicidad
disminuyé gradualmente hasta la total degradacion del NXA. A partir de este momento, se

observa que los PT producidos proporcionan un aumento discreto en la inhibicion de la
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bioluminiscencia de la bacteria Vibrio fischeri, alcanzandose un 35% de inhibicion al final del

tratamiento.
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Figura 4.20 Toxicidad mediante Vibrio fischeri para el NXA durante el proceso de fotocatalisis

solar con TiO,.

4.3.2 Foto-Fenton

Considerando los escasos resultados obtenidos para la elucidacion de los PT generados a
lo largo del proceso de tratamiento de la FLU, en especial mediante foto-Fenton,
posiblemente debido a la rapida degradacion de los intermedios generados, en el estudio de
la degradacién fotocatalitica del NXA en presencia de Fe?* y H,O, la toma de muestras se
realiz6 a intervalos de tiempo mas cortos para que se pudieran evaluar de forma

satisfactoria los PT.

Para este estudio se emplearon disoluciones de NXA en agua desmineralizada (DIW), en
agua desmineralizada conteniendo una concentraciéon elevada de NaCl (5g L' DIWnac)) ¥
con un agua residual industrial simulada (SIE), cuya composicién esta descrita en la tabla
4.7.
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Tabla 4.7 Composicidn del agua residual industrial simulada (SIE).

Compuesto Concentrszcién
(mgL”)
NaCH3;COO 3840
NH,HCO; 334
(NH,),HPO, 62
NaCl 4200
NXA 45

Este estudio ha tenido como objetivo la ampliacion del conocimiento actual respecto al
comportamiento del NXA y de sus principales PT durante el tratamiento por foto-Fenton
solar, evaluando aspectos relacionados con la composicion del agua. El empleo de
diferentes aguas modelo tiene como objetivo simular las condiciones que se daran en el
estudio con aguas residuales reales que se recoge en el capitulo 5, permitiendo desarrollar

una metodologia y obtener conclusiones que se puedan utilizar alli.

La reduccién del COD presentdé un comportamiento distinto para cada matriz de agua
estudiada (véase figura 4.21). En los experimentos realizados con DIW, se alcanzé una
reduccion del 86% del COD inicial después de 92 minutos de iluminacion, habiéndose
consumido en este punto 49.8 mM de H,O,. Para la matriz de agua salina (DIWyac)), €l 73%
de reduccién del COD se obtuvo después de 107 minutos de iluminacién. En este momento

el consumo de H,0O, era de 75.5 mM.

En los ensayos realizados utilizando la disolucion correspondiente al efluente industrial
simulado (SIE), solamente el 20% del COD inicial pudo ser eliminado después de un largo
tiempo de iluminacion (240 minutos), lo cual estuvo asociado con un consumo de H,O, de
47 mM. Estos resultados estan en concordancia con el alto contenido en COD del SIE, en

comparacion con los valores de COD presentes en DIW y DIW .
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Figura 4.21 Reduccion del COD (sélidos) y consumo de H,O, (abiertos) durante la degradacién
del NXA mediante foto-Fenton en DIW y DIWy,¢ con el 2 mg L' de Fe* y SIE con 20 mg L' de

Fe?".

Teniendo en cuenta la composicién del DIWy,c Y del SIE, se podrian considerar los iones
cloruro (de entre todos los componentes inorganicos presentes en las disoluciones) como
los principales responsables de los resultados observados, ya que es esta especie ionica la
que presenta una mayor concentracién, si se compara con otras especies inorganicas
presentes. Ya se ha publicado que la velocidad de reaccién del proceso foto-Fenton muestra
una sustancial reduccion cuando el ion cloruro esta presente en el medio en el cual ocurre la
reaccion (Le Truong y cols., 2004). Hay dos razones distintas que justifican tal
comportamiento: (i) la disminucién en la generacion de radicales hidroxilo debido a la
formacion de complejos de Fe (lll)-cloro, los cuales afectan a la distribucién y reactividad del
hierro (FeCl*, FeCI**); (ii) captura de los radicales hidroxilo y formacién de Cle y otros
radicales inorganicos (véanse reacciones 4.1-4.7), que son menos reactivos que los *OH
(De Laat y Le Truong, 2006). Segun estas consideraciones, y tal y como se muestra en la
figura 4.21, |a velocidad de mineralizacion del COD fue bastante mas lenta en DIWy,¢ si se
compara con la determinada para DIW. El consumo de peréxido de hidrégeno asociado a la
mineralizacion del COD también aumenté perceptiblemente con la concentracion de CI.
Asimismo, los radicales de Cl* menos activos formados en el medio podrian también
reaccionar con el H,O, (reacciones 4.1-4.5), hecho que acarrearia un aumento en el

consumo de este reactivo.
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Es interesante observar que la degradacion del NXA en las tres matrices estudiadas (DIW,
DIWnac ¥ SIE) no mostraba tanta diferencia como la observada en el caso del COD. La
velocidad de degradacién en DIWy,c y SIE fue muy similar, ya que el efecto provocado por
el elevado valor de COD contenido en SIE comparado con el COD inicial en DIWy,¢ era
compensado por la mayor dosis de Fe?* utilizada en el experimento con SIE. No obstante, el
principal resultado se relaciona con el consumo de H,O, realizado para alcanzar la
degradacion completa de NXA, que fue muy similar en los tres casos (alrededor de 6-7 mM).
Este hecho se puede justificar por la accion de los radicales Cls y Clye-, que son también
fuertes oxidantes (Eosne, Cl*/Cl-= 2.41 V; Egspe, Clpe-/2Cl-= 2.09 V), y, considerando que
tales especies podrian estar presentes a altas concentraciones, éstas también podrian
facilmente oxidar el NXA, reduciendo el consumo de H,O,. Por lo tanto, en situaciones
donde se observa una elevada concentracién de iones cloruro, los radicales Cls y los
radicales formados de la reaccion entre los radicales Cls y el peréxido de hidrégeno podian
compensar, en parte, la captura de los *OH por los CI'. En este contexto, los experimentos
realizados con DIW, DIWya o ¥ SIE han puesto de manifiesto, no solo las dificultades
encontradas al intentar disefiar un proceso de tratamiento basado solamente en
experimentos con el compuesto puro en DIW, sino también el diferente comportamiento de
éste cuando se encuentra disuelto en aguas conteniendo sales inorganicas o cualquier otro
COD, que no provenga del compuesto de partida. En todo caso, es interesante observar que
para el proceso foto-Fenton, el consumo de H,O, podria ser un parametro interesante a ser
observado si se pretende conocer cuando se ha degradado NXA por completo y que
compensaria de cierta forma las incertidumbres que se originan cuando soélo se tienen en
cuenta los tiempos de tratamiento. Es decir, cuando se haya consumido alrededor de 8 mM

de H,0, se puede estar seguro que NXA se ha degradado por completo.

Los experimentos realizados con 20 mg L" de Fe?* en SIE demostraron una rapida
degradacion del NXA. Asi, se considerd que utilizar esta misma concentracion de Fe?*
durante los experimentos con DIW y DIWy,c) no permitiria hacer un seguimiento detallado de
los mismos (consumo de H,0O, y deteccion de PT) y por esta razon, en los experimentos de
degradacion del NXA en DIW y DIWy,¢ se ha utilizado una concentracion inicial de Fe* de 2
mg L™ y se han tomado muestras con mas frecuencia. Como se muestra en la figura 4.22,
este procedimiento ha permitido apreciar correctamente la degradacién del NXA y realizar
un seguimiento mas completo de los PT generados, especialmente durante las primeras
etapas del tratamiento. Por otro lado, el alto valor de COD, del SIE justifica el uso de 20 mg
L de Fe*".
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Figura 4.22 Degradacion del NXA (solidos) y consumo de H,O, (abiertos) para el proceso foto-
Fenton en DIW y DIWyac con el 2 mg L™ de Fe*" y SIE con 20 mg L™ de Fe*".

4.3.2.1 Identificacion de los productos de transformaciéon del acido nalidixico

generados durante el proceso foto-Fenton mediante LC-TOF-MS

Para detectar los PT generados durante la degradacion de NXA mediante foto-Fenton se
tomaron muestras periédicamente durante los experimentos y éstas fueron analizadas
mediante LC-TOF-MS operando en modo positivo. En la tabla 4.8 se recoge la informacion
analitica obtenida a partir de los espectros de masa exacta del NXA y de los PT detectados.
La escasa fragmentacion generalmente asociada a instrumentos de una etapa (en
comparacion con los sistemas en tdndem) fue superada, en parte, por el uso de elevados
voltajes de fragmentacion, 230V, en la fuente de ionizacidon. Asi, para la mayor parte de los
PT identificados se pudieron obtener tres 0 mas fragmentos. Los fragmentos mas comunes
correspondieron a la pérdida no especifica de una molécula neutra de H,O para dar el ion
[M+H-18]", asociado a un aumento de una unidad en el DBE. Esta pérdida es caracteristica
de compuestos que contienen grupos funcionales alcohol o carboxilo. Las pérdidas de C,H,
y de C,H,O también eran comunes y correspondian al grupo etilo y a su forma oxidada.
Estas pérdidas se han observado en los compuestos P11, P20, P21, P24, P26, P28 y P29.
En el primer caso, no iban asociada a variacion en el DBE pero en el segundo, la pérdida del
grupo -CH=CHOH dio lugar a la reduccion de DBE en una unidad. Las pérdidas de 28 uma

(CO) y 44 uma (CO,) indicaron la presencia de grupos funcionales aldehido y acido
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carboxilico. Asi, pérdidas consecutivas de CO, y de CO observadas en P4 llevaron a la
pérdida de la cadena -CO-COOH. La misma fragmentacion ocurre en P25 o P32. En P23,
dos pérdidas consecutivas de CO confirmaron la presencia de la cadena lateral -CO-COH. A
su vez, la pérdida de agua también corroboré la presencia de un grupo -OH probablemente
en la cadena NH-CH,-OH.

El estudio detallado de los cromatogramas y de los espectros de masa exacta obtenidos a lo
largo del proceso de tratamiento permitié la identificacion de un total de 35 PT en todas las
matrices de agua estudiadas. Las estructuras propuestas se muestran en las figuras 4.23-
4.24 y en la tabla 4.9. Todos los PT mantuvieron el anillo metilpiridina sin cambios y las
principales reacciones tuvieron lugar en la fraccion del acido 1-etil-1,4,5,6-tetrahidro-4-
oxopiridina-3-carboxilico. En muchos casos, los compuestos identificados estaban presentes
en varias de las matrices de agua estudiadas, sugiriendo la presencia de rutas de
degradacion comunes independientemente del tipo de agua usado. Por ejemplo, el
compuesto P2, con [M+H]" a m/z 249.0799 (Cs,H;sN,O4; DBE: 8), era el compuesto mas
abundante detectado en DIW, pero también fue detectado en DIWy.c. El aumento en un
atomo de oxigeno con respecto al NXA (C1,H13N2O3), sin variacion del DBE, sugirié que este
compuesto procedia del ataque de los radicales hidroxilo en la posicion de la molécula de
NXA mas susceptible a un ataque electrofilico, es decir en el doble enlace C(2)=C(3) (véase
figura 4.21). En particular, el carbono C(2), directamente unido a un atomo de nitrégeno, el
cual posee pares de electrones libres, es el mas susceptible de sufrir un ataque electrofilico.
Este intermedio (P2) es el precursor de una serie de reacciones que implican la apertura del
anillo y posteriores oxidaciones y pérdidas en las cadenas alifaticas originadas. Esta fue
identificada como la principal ruta de transformacion del NXA. Otras reacciones paralelas,
que incluian la oxidacion y la pérdida del grupo etilo y la reduccion del grupo carbonilo,

dieron lugar a los compuestos P5-P6 y P14-P1, respectivamente.
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Figura 4.24 Camino de degradacion determinado para el NXA mediante foto-Fenton en DIW ;.
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Tabla 4.8 Medidas de masa exacta determinadas mediante LC-TOF-MS para el NXA y sus

principales PT en todas las matrices de agua estudiadas.

Comp. | Férmula | M2s2 Error | pgE Matriz
xperimental | ppm

NXA C12H43N203 233.0923 0.99 8 DIW, DIWyacl, SIE
C12H41N20O, 215.0824 4.1 9
C11H43N20, 205.0899 0.09 7
C4oH7N,0, 187.0504 1.85 9

P1 C41H15N50, 207.106 -2.2 6 DIW, DIWyac), SIE
C41H13NoO 189.1054 -14.2 7
C41oH13N-0 177.1029 -1.1 6
CoH11N,O 163.0871 0.47 6
CgoHgN, 145.0762 2.81 7

P2 C12H13N,04 249.0799 -0.95 8 DIW, DIW g
C12H41N2O3 231.0695 -1.51 9
C1oH7N,04 203.0444 3.64 9

P3 C12H15N,05 267.091 2.7 7 DIW, DIWyaci
C12H43N204 249.0809 -4.88 8
C11H41N2O4 235.0649 -3.59 8

P4 C41H13N>04 237.0802 -2.1 7 DIW, DIWyac
C41H11N2O4 219.0692 -0.23 8
C410H13N»0, 193.0907 -4.29 6
CoH13N,0O 165.0949 0.21 5

P5 C42H11N>O4 231.0687 1.97 9 DIW, DIWyac), SIE
C4oH11N5O, 215.0845 -11.46 9
C11H11NL0, 203.0821 -0.11 8
CoH14NO 163.087 0.88 6
CoHgN, 145.0756 7.24 7

P6 C1oHgN2O3 205.0526 4.25 8 DIW, DIWygq, SIE
C4oH7N,0, 187.0424 3.06 9

P7 C10H13N»04 209.084 3.65 6 DIW, DIWyac), SIE
CoH13N50, 191.0739 1.99 5
CoH11N,O 181.0891 4.27 6
C;H;NO, 163.0784 5.58 6

P8 C1oH17N5O4 253.1097 5.09 6 DIW, DIWyac), SIE
C1oH15N-0, 195.1044 58 5
CoH11N,O 163.07844 5.4 6

P9 C1oHgN2O4 221.0491 -3.22 8 DIW, DIW g
C1oH7N2O5 203.0376 1.01 9

P10 C1oH13N205 241.0756 -4.15 6 DIW
C1oH11N204 223.0712 -3.3 7
CoHgN,O4 209.0551 3.0 7
CoH13N504 197.0853 -2.8 5
CoH7N»O4 191.0452 -0.3 8
C;HgN,O 137.0721 -8.52 5

P11 C4oH15N505 267.0909 -2.22 7 DIW, DIWyac
C1oH13N»04 225.0806 -4.18 6
C410H13N50, 193.0907 -4.15 6
C1oH1oNO, 176.0699 3.0 7

P12 CoH11N2O4 211.0649 -4.16 6 DIW, DIWygq, SIE
CoHgN,O3 193.0611 1.18 7
C;HgN 106.0659 -1.96 5

P13 CoH13N,0 165.0952 -1.15 5 DIW, DIWygq, SIE
C;HgN,O 137.0644 -5.38 5
C;HgN,O 106.0659 -7.5 5

P14 C4oH417N50, 221.1199 5.86 6 DIW, DIWyac
C41H13NoO 189.0946 2.14 7
CoH11N,O 163.0786 4.78 6
CoHgN> 145.0766 -0.3 7
CsHgN, 121.0765 0.38 5
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P15 CoH13N,0, 181.0892 3.84 5 DIW, DIWyc, SIE
CoH11N,0 163.0786 4.42 6
C;H/N,O 135.0556 1.92 6

P16 C1oH15N,0; 211.0994 5.05 5 DIW
CgH16N20;5 189.1152 4.89 2

P17 C12H12CIN,O, 283.0419 -3.97 8 DIWpac
C12H1oCIN,O; 265.0374 0.2 9
C1oH11N20;4 231.0689 1.05 9
C12HgN,0, 213.0651 3.6 10
C1oH11N20, 191.0817 1.3 7

P18 C11H15N,0;4 223.1002 1.05 6 SIE
C1oH15N50, 195.1055 0.05 5
CoH13N,0 165.0946 2.43 5

P19 C1oH15N,0, 195.1056 0.13 5 DIW, SIE
CoH11N,O 163.0871 0.09 6
CoHgN, 145.0763 2 7
C;H/N,O 135.0558 0.14 6

P20 C1oH11N,0, 191.0736 3.24 7 SIE
CgHgN,O 149.0709 4.01 6
C,HgNO 122.0601 3.69 5

P21 CoH11N,0; 195.0764 2.56 6 SIE
C7HgN,0, 153.0659 2.67 5
C,H,N,O 135.0554 2.9 6

P22 C11H1sN,0, 239.0946 3.06 6 DIWyaci, SIE
C1oH11N,0;5 207.0765 2.24 7
C1oHgN,0, 189.0656 4.39 7.5
CoH11N,0, 179.0813 3.98 6
CoH11N,0 163.0867 1.23 7
CgH/N,O 147.0557 1.23 7
C,HsNO 120.0451 -1.67 6

P23 CoH11N,0; 195.0688 1.71 6 SIE
CoHgN,0, 177.0584 1.22 7
CgH11N,0, 167.0741 0.87 5
CgHgN,O 149.063 4.7 6

P24 CoH11N50, 179.074 1.51 6 SIE
CoHgN,O 161.0631 3.67 7
C,HgN,O 149.063 4.7 6

P25 C1oH13N205 241.0743 14 6 SIE
C1oH13N,0, 193.0896 14 6
CoH11N,0, 179.0742 0.42 6
CgH11N,O 151.079 1.99 5

P26 C1oH13N20, 225.0794 1.38 6 SIE
C1oH11N20; 207.0693 -0.76 7
CgH11N,0; 183.0768 3.56 5
CgHgN,O, 165.0581 2.98 6
CgH/N,O 147.0556 1.54 7
C,H-N,O 135.0557 1.29 6

P27 C1oH13N»0, 225.0791 2.56 6 DIWyaci, SIE
C1oH11N,0;5 207.069 0.83 7
CgHoN,O, 197.0484 -0.12 6
CgHoN,O, 165.0581 2.92 6
CgH/N,O; 179.0371 4.02 7
CeHsN,0, 137.0272 0.75 6

P28 C11H13N,05 269.0691 1.71 7 SIE
C11H11N,05 251.0588 0.56 8
CoH11N,05 227.0584 2.38 6
CoHgN,O, 209.0483 0.73 7
CoH/N,O; 191.0371 4.06 8

P29 CoH11N,03 195.0687 2.05 6 SIE
CgHgN,O, 165.0575 6.67 6
CgH11N,O 151.0791 1.36 5

P30 C,HgN,0, 153.0583 1.62 5 SIE
C,H,N,O 135.0478 1.67 6
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P31

P32

P33

P34

P35

C6H7N2
CoH13N203
CoH11N20;
CsH11N20,
CgH7N,O
C11H13N205
C7HoN20>
C;HgN,O
C10H13N203
CoH13N203
C7HyN2O;
C;HgN,O
C12H13N205
C12H11N2O4
CgH43N,0O
CgHgN,O

107.0531
197.0844
179.0815
167.0818
147.0556
253.0746
153.0584
137.0638
209.0839
197.0836
153.0576
137.0628
265.0794
247.0705
153.1023
125.0705

0.01
2.19
3.21
1.3
1.79
0.03
1.26
-1.24
43
6.24
6.25
6.48
11.46
5.67
2.91
-7.74

A DO OOINNOIO Ol O1

SIE

SIE

SIE

DIW, DIW g

DIW

Durante los experimentos realizados en DIWy,c se identificaron un nimero menor de

intermedios. La mayor parte ellos ya habian sido identificados previamente en DIW,

confirmando asi una ruta de degradacion comun para el NXA en esta matriz. Sin embargo,

los espectros de masa evidenciaron la formacion de un subproducto clorado (P17), cuando

la degradacion de NXA tenia lugar en medio salino (véase figura 4.25). La composicion
elemental y las abundancias isotopicas del ion [M+H]" a m/z 283.0419 (C4,H;,CIN,O,4; DBE:

8) confirmé la presencia de un atomo de cloro en la molécula. La asignacion de la estructura

propuesta esta basada en el patrén de fragmentacion mostrado en la figura 4.25.
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8-
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4
2
0
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; (1] 1 (X7
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Figura 4.25 Cromatograma de iones seleccionados y espectro de masas del PT clorado

determinado durante el proceso de degradacién del NXA en DIWyac.

Segun Lim y cols. (2006), en presencia de CI" se podrian generar algunos complejos de Fe y

Cl, tales como el [Fe(OH,)sCI]** y el [Fe(OH,)4CL,]". A su vez, estos complejos pueden ser

fotolizados a longitudes de onda entre 270-400 nm, lo que llevaria a la formacién de

[Fe(OH,)s]** y Cl+, como aparece descrito en las reacciones 4.8-4.9.
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[Fe(OH)sCI** + H0 — [Fe(OHy)d™" + Cl (4.8)
[Fe(OH,),Cl)]" + H,O — [Fe(OH)sCl]" + Cle (4.9)

A su vez, los radicales Cls formados a partir de las reacciones de foto-disociacion son
rapidamente capturado por los CI” que generan especies menos reactivas, tales como Cly*—
y CIOH--. Tal hecho desfavorece la formacién de subproductos clorados y explicaria la

escasa abundancia de P17.

Los analisis mediante LC-TOF-MS también permitieron determinar las cinéticas de
formacion-degradacion de los principales PT generados en las distintas matrices, lo cual es
util para identificar aquellos intermedios mas relevantes por su abundancia o persistencia.
En DIW los subproductos mas abundantes eran P2 y P15 (véase figura 4.26). Estos
compuestos fueron detectados en etapas iniciales del proceso de degradacién, mostrando la
concentracién mas alta a un tiempo de iluminacion tzw = 3.5 minutos. Después de este
punto, su concentracion decae gradualmente. Este comportamiento también se observé
para los compuestos P1, P13 o P14. Sin embargo, otros PT como P7 y P13 se formaron y
acumularon durante el tratamiento. La mayoria de los intermedios identificados persistia

después de la total degradacion de NXA.

208 cCarla Sirtori



Capitulo 4

Area (Counts)

Area (Counts)

NXA/NXA,

1.0x10"

8.0x10°

6.0x10°

4.0x10°

2.0x10° 1

0.0

3

1.0
—A—PI11
—o0—P12 |
P13
—«— P14
—e—pi5 [08
P16
—=—NXA [
0.6 <°
o
B
- 0.4 P4
p4
JP— 0.2
A"
/I T T T T T T T — 0.0
4 5 6 7 8
t,,w (min)

Figura 4.26 Abundancia de los principales PT del NXA generados durante en el proceso foto-

Fenton en DIW.

Durante los experimentos en DIWy,c, P2 también se detectdé con abundancia significativa

desde el principio del tratamiento (figura 4.27). Sin embargo, fue totalmente degradado tras

14 minutos de iluminacion. Un comportamiento similar se observé para P3, que fue

detectado a alta concentracion pasados 8 minutos del tratamiento, experimentando a partir

de ese momento una drastica reduccion en su concentracion. Por el contrario, P7 y P13, que

representan etapas mas avanzadas del proceso de oxidacion, fueron los PT mas

abundantes para la matriz de DIWy,¢ durante el proceso foto-Fenton. Este comportamiento
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distinto en relacion a la matriz de DIW se podria explicar por la concurrencia de diversos
mecanismos que, en el caso de DIWy,¢,, implican la accién de radicales Cls y Clye-, como se

ha mencionado previamente.
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Figura 4.27 Abundancia de los principales PT del NXA generados durante en el proceso foto-

Fenton en DIW ¢.

Una vez asumido que el NXA se puede degradar mediante tratamiento con foto-Fenton

solar, se tomaron muestras durante los experimentos con SIE después de la total
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desapariciéon del NXA, para investigar la persistencia de los principales intermedios
formados. Los experimentos en SIE no revelaron la presencia de rutas de degradacién
alternativas en esta matriz. Por el contrario, los PT adicionales identificados, enumerados en
la tabla 4.9, representaron pasos intermedios en las rutas de oxidacion anteriormente
presentadas. Los resultados mostrados en la figura 4.28 demuestran que, aunque se es
posible reducir o eliminar convenientemente todos los PT empleando el proceso de foto-

Fenton solar, se requieren tiempos de tratamiento muy elevados.

Tabla 4.9 PT adicionales identificados por LC-TOF-MS en SIE.

. Masa
Estructura propuesta Férmula Experimental DBE
0
I
X
N/ N/§O C11H15N,04 223.1002 6
o
P18
0
I
| X
N C1oH15N20, 195.1056 5
K/OH
P19
0
/
| X
N C1oH11N,O, 191.0736 7
CoH11N2O3 195.0764 6
CoH11N2O5 195.0688 6
OH
P23
0
I
| X
N° O NH CoH11N,O, 179.074 6
~. OH
P24
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C1oH13N205 241.0743
C1oH13N204 225.0794
C11H13N2O6 269.0691
CoH11N20; 195.0687
C7HoN .
N 7HsN,0, 153.0583
OH
P30
I
X OH
N NH CoH13N20; 197.0844
C11H13N2Os 253.0746
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Figura 4.28 Abundancia de los principales PT del NXA generados durante en el proceso foto-

Fenton en SIE.

4.3.2.2 Toxicidad del acido nalidixico y de los productos de transformacioén generados

mediante foto-Fenton

La toxicidad aguda de los PT generados durante el tratamiento con foto-Fenton en DIW se
valoré mediante la aplicacién de bioensayos de toxicidad con la bacteria Vibrio fischeri,
como se muestra en la figura 4.29. Inicialmente, la solucion de NXA presenté un porcentaje
de inhibicién de aproximadamente 80%, es decir que la solucion inicial de NXA era toxica
para el organismo probado. Después de empezado el tratamiento mediante foto-Fenton, ya
en la primera muestra tomada, la toxicidad se redujo practicamente a la mitad y, permanecio
a continuacion, en un nivel inferior al 50% de inhibicion de la Vibrio fischeri, demostrando
que los PT generados mediante foto-Fenton, no presentan un caracter téxico para el

organismo ensayado.
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Figura 4.29 Toxicidad mediante Vibrio fischeri para el NXA durante el proceso de foto-Fenton

solar en DIW.
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COMBINACION DE FOTOCATALISIS SOLAR (FOTO-
FENTON) Y TRATAMIENTO BIOLOGICO AEROBIO PARA LA
DESCONTAMINACION DE AGUAS INDUSTRIALES REALES

CONTENIENDO ACIDO NALIDIXICO

5.1 Foto-Fenton solar como pre-tratamiento de un proceso biolégico
aerobio

A menudo las aguas residuales industriales contienen compuestos organicos téxicos o
recalcitrantes. Actualmente, se ha prestado especial atencion a la problematica de los
productos farmacéuticos (Joss y cols., 2005; Joss y cols., 2006) por su amplio consumo,
tanto en la medicina humana como veterinaria, hecho que hace que una amplia gama de
agentes contaminantes (productos farmacéuticos + metabolitos) alcancen el medio ambiente
acuatico natural, donde, posteriormente, pueden sufrir transformaciones (productos de
transformacion) (Jones y cols., 2001; Heberer, 2002). Es necesario, por tanto, proponer
alternativas al tratamiento bioldgico convencional con fangos activos, especialmente cuando
se aborda el tratamiento de aguas residuales industriales no biodegradables o téxicas.
Como se ha discutido en la introduccién y en capitulos previos, los PAO representan una
alternativa viable para la degradacién efectiva de un gran numero de farmacos (Trovd y

cols., 2008; Bautitz y Nogueira, 2007; Yaping y Jiangyong, 2008). Asimismo, se ha descrito
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el empleo de PAO para el tratamiento de aguas residuales no biodegradables. La eficacia de
los PAO en el tratamiento de estas aguas depende en gran medida de i) la composicion y
concentracion del agua residual en cuestion vy ii) del tratamiento seleccionado, de forma que
cuanto mayor sea la carga contaminante y mayor el grado de depuracion requerido, mas
intensivas deben ser las condiciones del tratamiento seleccionado. En este sentido, la
eficacia del tratamiento puede mejorarse mediante la aplicacién del PAO como primera
etapa de tratamiento, con el fin de aumentar la biodegradabilidad y reducir la toxicidad,
transfiriéndose a continuacion el efluente a un tratamiento bioldgico que siempre es mas
sencillo y econdmico. Este concepto, que ha sido objeto de gran interés en los ultimos afios
(Tabrizi y Mehrvar, 2004; Mantzavinos y Psillakis, 2004), es relativamente sencillo y se
fundamenta en dos hechos principales: i) el tratamiento biolégico es menos costoso y mas
respetuoso con el medio ambiente que otros tratamientos vy ii) la completa mineralizacién de
una disolucion mediante PAO puede ser muy costosa debido a la formacion de productos
finales altamente oxidados que pueden ser muy resistentes a la degradacion. Estudios
previos han demostrado que los compuestos que persisten después del tratamiento de
farmacos mediante PAO, son biodegradables (Varatharajan y Kanmani, 2007; Alaton y cols.,
2004; Tunay y cols., 2004; Gonzailez y cols., 2007) y por tanto facilmente eliminables
mediante tratamiento biolégico. Sin embargo, son escasos los estudios que abordan el
tratamiento de aguas residuales reales, y aun mas escasos los que consideran que las
aguas residuales a menudo contiene un numero significativo de compuestos biodegradables

junto con aquellos considerados como biorrecalcitrantes.

La clave para optimizar los costes de tratamiento cuando se realizan tratamientos
combinados es minimizar el tiempo de residencia y el consumo de reactivos en la etapa mas
costosa, que es la que corresponde al PAO (Scott y Ollis, 1997). Se ha demostrado que el
proceso foto-Fenton permite tratar satisfactoriamente aguas residuales reales que contienen
altas cargas organicas (Da Hora Machado y cols., 2004; Gernjak y cols., 2007; Maciel y
cols., 2004; Moraes y cols., 2004; Rodrigues de Souza y cols., 2006). Sin embargo, muy
pocos estudios combinan informaciones provenientes del analisis quimico, el analisis de la
toxicidad y el andlisis de la biodegradabilidad para estudiar la viabilidad de la combinacion
del proceso foto-Fenton y del tratamiento bioldégico en aguas residuales industriales reales
(Malato y cols., 2007; Zapata y cols., 2008). En general, estos trabajos presentan resultados
diferentes con respecto a la estrategia de combinacién para distintas aguas residuales. Por
lo tanto, todavia hay una necesidad imperiosa de un andlisis cientifico razonado que mejore
el conocimiento actual del tema y ayude a proponer metodologias que permitan abordar
casos complejos. Asi, el objetivo del estudio pormenorizado en este epigrafe es
proporcionar una estrategia para determinar la mejor manera de combinar los PAO (en este

caso el proceso foto-Fenton) a un tratamiento biolégico (reactor biolégico aerobio de lecho
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fijo), a través de la determinacion de la evolucion de los parametros pertinentes. Estos
parametros son, basicamente, la degradacién y mineralizacion de los contaminantes,
toxicidad y biodegradabilidad del agua contaminada. Para este estudio se ha utilizado un
efluente contaminado real (RIE) procedentes de una industria farmacéutica conteniendo
NXA.

5.1.1 Caracterizacion de la matriz real estudiada

En primer lugar se evaluaron los principales parametros del agua residual proveniente de la
industria farmacéutica (véase tabla 5.1). Una caracteristica relevante fue la alta
conductividad, asociada a la presencia de grandes cantidades de iones inorganicos, tales
como cloruro y sodio, encontrados en cantidades de g L™'. Ademas, la muestra contenia una
concentracioén significativa de sélidos totales en suspension (STS), un COD de alrededor de
775 mg L y una DQO (disuelta y en suspensién) de 3420 mg L. El contaminante mas
importante en la matriz era el acido nalidixico (NXA). La concentracién de este compuesto

en las aguas residuales era de 45 mg L™.

Tabla 5.1 Composicién del agua residual industrial (RIE).

Parametro Valor
pH 3.98
conductividad 7mScm’”
coD 775 mg L’
DQO 3420 mg L™ O,
STS 407 mg L
NXA 45 mg L™
cr 2800 mg L™
PO*, 10 mg L™
S0%, 160 mg L™
Na* 2000 mg L™
ca® 20 mg L

Se realizé una prueba inicial de biodegradabilidad con dos diluciones (1:2 y 1:8) del agua
residual inicial. La dilucién 1:2 fue seleccionada de acuerdo con el COD inicial recomendado
en la metodologia estandar del ensayo de Zahn-Wellens (ZW). La otra dilucién (1:8) fue
estudiada para entender el comportamiento del fango activo en contacto con pequefias
concentraciones del NXA. Tal y como se muestra en la figura 5.1, ambas muestras eran
biodegradables, aunque la mas concentrada precisaba de un periodo de adaptacién. La
concentracion de NXA se mantuvo, no obstante, constante en ambos casos, demostrando la
escasa biodegradabilidad de este compuesto que, sin embargo, resultaba poco toxico para
el fango activo.

La adaptacion de la biomasa para la muestra diluida en proporcion 1:2 se extendié por un

periodo largo (alrededor de 15 dias), debido principalmente a la mayor concentracion de
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NXA presente en esta muestra. Este farmaco puede, por lo tanto, ser considerado
biorrecalcitrante y posiblemente inhibitorio para el metabolismo de la biomasa, aunque no
presenta un efecto téxico agudo. La inhibicion del metabolismo de la biomasa por la
presencia del NXA también fue confirmada durante las pruebas de foto-Fenton, como se
describe a continuacion. En todo caso, estos resultados demuestran que el tratamiento de
esta agua puede ser dificultoso en una depuradora convencional al inhibir el metabolismo de
la biomasa durante un tiempo mucho mayor que el utilizado en estos tratamientos, que suele
ser de algunas horas a unos pocos dias. Por tanto, un pre-tratamiento mediante PAO puede

ser pertinente.
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Figura 5.1 Tests de biodegradabilidad inherente mediante ensayo de Zahn-Wellens (ZW) para

muestras del agua residual diluida 1:2 y 1:8.

5.1.2 Tratamiento mediante foto-Fenton solar

La figura 5.2 muestra el tratamiento mediante foto-Fenton del agua residual real descrita en
la tabla 5.1. Se empleé una concentracién inicial de 20 mg L de hierro total y la
concentracién de H,O, se mantuvo entre 200 y 400 mg L. En estas condiciones, como se
puede observar en la figura 5.2, tuvo lugar una reduccién del 90% del COD inicial, después
de 400 minutos de tiempo de iluminacion. En este punto se habia consumido 180 mM de
H,0,. El NXA se eliminé pasados 190 minutos de tratamiento, después de que se hubieran
consumido 72 mM de H,O,. En ese momento solo se habia reducido un 15% del COD

inicial. Teniendo en cuenta estos resultados, no es conveniente, desde un punto de vista
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econdmico, plantear mineralizar el 90% del COD mediante foto-Fenton, debido al largo
periodo de tiempo y la enorme cantidad de perdxido de hidrogeno necesaria (alrededor 6 g
L") para alcanzar un nivel de mineralizacién tan elevado. Por otra parte, los resultados
mostrados en la figura 5.1 demostraban que el agua residual objeto de estudio era
biodegradable, y que el unico compuesto presente en ella que no presentaba tales
caracteristicas era el NXA. Por lo tanto, se considerd que la degradacion del NXA fuera el
principal objetivo del tratamiento mediante fotocatalisis solar. Asi, es fundamental llevar a
cabo estudios de biodegradabilidad y de toxicidad del agua residual real durante el
tratamiento mediante foto-Fenton, principalmente a lo largo de la degradacién del NXA, para
determinar el tiempo de tratamiento minimo necesario que ademas conlleve el consumo

minimo de perdxido de hidrégeno.
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Figura 5.2 Evolucion del COD y consumo de H,O, durante el proceso foto-Fenton en RIE. En el

detalle, degradacion del NXA durante el mismo ensayo.

5.1.2.1 Evaluacion de la toxicidad y de la biodegradabilidad a lo largo del
fototratamiento

La toxicidad y la biodegradabilidad del agua residual real tratada mediante foto-Fenton se
evaluaron en diversas etapas del proceso para determinar el punto 6ptimo para combinar el
PAQO al proceso biolégico subsiguiente. Para ello, se reprodujo el experimento anterior,
manteniendo todos los parametros iguales, excepto la dosificacion de H,O,. En este caso,

se afadia H,O, en pequefias cantidades, del orden de algunos mM, al fotorreactor, y su
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consumo se monitorizaba hasta que el peréxido de hidrégeno era totalmente consumido. En
este momento, se tomaba una muestra y se realizaban analisis de toxicidad y de
biodegradabilidad. Seguidamente, se volvia a afiadir mas H,O, y, de nuevo, una vez
consumido, se tomaba otra muestra. Este procedimiento de “adicién-consumo total-adicion”
se repitid hasta la mineralizacion del 70% del COD inicial, asegurandose en todo caso que
en cada muestra a evaluar todo el H,O, habia sido totalmente consumido, ya que la
presencia de este oxidante podia alterar, por su toxicidad, los ensayos de toxicidad y
biodegradabilidad. Asimismo también se evitaba cualquier reaccién en la oscuridad despueés
de la toma de muestra. En estos experimentos, también se determinaba la concentracion de
NXA y COD, estos resultados pueden ser comparados con los resultados cinéticos

mostrados en la figura 5.2.

Oftra opcidén hubiera sido trabajar con un exceso de H,O, (como el experimento mostrado en
la figura 5.2), y eliminar el H,O, remanente antes de realizar los ensayos toxicolégicos y de
biodegradabilidad. Pero los métodos para eliminar el H,O,, basados en catalasa, MnO,, etc.
podian cambiar la composiciéon de la matriz, y/o las sustancias quimicas anadidas para
llevar a cabo tales procedimientos experimentales podian cambiar la respuesta de estos
ensayos. Por lo tanto, los resultados mostrados estan directamente relacionados con el
consumo H,0,, en lugar de con el tiempo de iluminacién. Sin embargo, estos resultados se
pueden comparar directamente con los resultados cinéticos mostrados en figura 5.2
utilizando el consumo de H,O, para compararlos. En estos experimentos, se tomaron 12

muestras para los analisis de toxicidad y de biodegradabilidad (véase figura 5.3).
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Figura 5.3 Mineralizacion y degradacion de NXA en RIE en funcién del consumo de perdxido de
hidrogeno durante el proceso foto-Fenton solar. M, (desde M hasta M;;) son algunas de las

muestras tomadas para los ensayos de toxicidad y biodegradabilidad.

La degradacion total del NXA se alcanzo tras el consumo de 66 mM de H,O,, un consumo
muy similar al obtenido en el experimento mostrado en la figura 5.2, confirmando que los
resultados obtenidos en los experimentos que fueron realizados con el procedimiento de
“adicion-consumo total-adiciéon” son comparables a los obtenidos cuando se afadia un
exceso de H,0, Esto es debido a que una cantidad determinada de H,O, produce una

mineralizacién especifica del COD y una degradacion determinada de NXA.

Un primer grupo de muestras fue seleccionado para los bioensayos de toxicidad con Vibrio
fischeri y para el analisis de la DQO (M1, M5, M6, M7, M8, M9, M11, M12, M13, M14, M15),
y un segundo grupo para las pruebas de biodegradabilidad y para los bioensayos de
toxicidad con Daphnia magna (M6, M9, M10, M12, M13, M14). La toxicidad frente a Vibrio
fischeri se evalu6 en muestras sin diluir, y con diluciones 1:3 y 1:6. La figura 5.4 muestra
solamente resultados del bioensayo de toxicidad con las muestras diluidas 1:3, junto con el
COD correspondiente a cada muestra. No obstante, los valores de toxicidad obtenidos en
todos los casos fueron muy similares, pudiéndose concluir que el tratamiento mediante foto-

Fenton no disminuia la toxicidad para Vibrio fischeri.
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Los bioensayos con Daphnia magna mostraron un comportamiento similar. Todos los micro
crustaceos en todas las muestras murieron después de 24 horas. Tales resultados
demuestran que segun los bioensayos de toxicidad el proceso foto-Fenton no alcanzaba el
objetivo inicialmente definido. Estos resultados no son extraordinarios ya que ambos
bioensayos han sido descritos como muy sensibles (Hernando y cols., 2007) y, en general,
la mayoria de las aguas residuales reales contienen concentraciones elevadas de
compuestos organicos diversos (como por ejemplo, acidos carboxilicos) que pueden ser

responsables de esta toxicidad.

Aunque los ensayos de toxicidad pueden considerarse como métodos rapidos y sencillos
para identificar la etapa del tratamiento en la cual el agua deja de ser toxica y se convierte,
probablemente, en biodegradable (Gutiérrez y cols., 2002; Hernando y cols., 2005; Lapertot
y Pulgarin, 2006; Lapertot y cols., 2008) en este caso, no aportaron informacion util
indicativa de cambios significativos durante el tratamiento. Asi, fue necesario realizar

ensayos de determinacion de la biodegradabilidad (generalmente un método mas largo).
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Figura 5.4 Bioensayo de toxicidad para Vibrio fischeri en muestras diluidas 1:3 y evolucion de

COD durante el proceso foto-Fenton.

La variacion en la DQO durante el experimento se determiné en las mismas muestras en las
que se determind el COD (véase figura 5.5). La disminucion significativa de este parametro
esta relacionada con una fuerte oxidacion de la materia organica. La eficacia de un proceso

de oxidacion se demuestra claramente mediante el parametro EOM (estado de oxidacion
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medio), que puede ser calculado por la ecuacion 1.2, descrita con mas detalles en la parte
introductoria de esta memoria (véase seccion 1.4.4) en el cual el COD y la DQO estan
expresados en moles de C/L y de O./L, respectivamente, a lo largo del tiempo del muestreo.
El valor del EOM varia entre +4, correspondiente al estado mas oxidado del carbono
(cuando todo el C esta en forma de CO,), y -4 que corresponde al estado mas reducido del
carbono (cuando se encuentra en forma de CH,). Segun lo observado en la figura 5.5, el
valor maximo del EOM fue de 0.3 y se alcanzd después de un consumo de H,O, de
aproximadamente 25 mM, permaneciendo estable en este valor hasta el final del
experimento. Generalmente, el EOM aumenta con el tiempo de tratamiento fotocatalitico
hasta alcanzar un maximo a partir del cual permanece aproximadamente constante. Estos
resultados sugieren que se estan formando PT mas oxidados al principio del proceso
fotocatalitico, y que, después de cierto tiempo, la naturaleza quimica de la mayor parte de
estos PT no varia substancialmente (Sarria y cols., 2002), incluso si el tratamiento mediante
foto-Fenton continua. La formacién de intermedios mas oxidados (sin que se produzca una
mineralizacién sustancial) demuestra indirectamente que el tratamiento puede mejorar la
biodegradabilidad de la matriz en estudio. En el momento en que el EOM se estabiliza, el
tratamiento esta mineralizando los contaminantes organicos. Los cambios en el EOM fueron
tenidos en cuenta para la seleccion de la etapa del tratamiento en la cual la matriz en
estudio era considerada biodegradable. Asi, las pruebas de Zahn-Wellens (un método largo
y tedioso) se realizaron solamente en las muestras >M6 (20 mM de consumo de H,0,), ya
que antes de esta etapa del tratamiento la concentracidon de NXA y la toxicidad eran

elevadas y el EOM aumentaba significativamente.
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Figura 5.5 Evolucion del EOM, DQO y COD en funcion del consumo de H,O, durante el

proceso foto-Fenton.

El ensayo de Zahn-Wellens (véase figura 5.6) se realizd con seis muestras no diluidas
correspondientes a diversas etapas del proceso foto-Fenton. Al final del ensayo de ZW,
todas las muestras presentaron una biodegradabilidad igual o superior al 90%. En tres de
las muestras analizadas (M7, M10 y M11), en las cuales las concentraciones de NXA eran
de 20.7, 8.5y 4.6 mg L™, respectivamente, se logré una biodegradabilidad de 70% después
de varios dias de biotratamiento (muestras M10 y M11 después de 8 dias, M7 después de
10 dias). Por otra parte, las muestras con concentraciones de NXA muy bajas (<1mg L™") o
sin NXA (M13, M14 y M15) eran biodegradables después de 3 dias. Los resultados
demuestran que la muestra no tratada (inicial) necesita un periodo de adaptacion mas
amplio que las muestras tratadas y que la presencia de NXA (en concentraciones superiores
a 4.6 mg L") es perjudicial ya que reduce la eficacia de la biodegradacion. Estos resultados
demostraron que el proceso foto-Fenton debe ser llevado a cabo hasta la total degradacion
del NXA antes de la combinacién con un tratamiento biolégico posterior y que el EOM es un

parametro apropiado para seleccionar las muestras a ensayar mediante ZW.
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Figura 5.6 Ensayo de Zahn-Wellens de la muestra inicial y para las muestras seleccionadas

durante el proceso foto-Fenton.

5.1.3 Combinacién de foto-Fenton solar y tratamiento biolégico
Una vez determinado el tiempo de tratamiento mediante foto-Fenton necesario para
alcanzar un grado de biodegradabilidad adecuado para su combinaciéon con un tratamiento

bioldgico, éste se realizé mediante el empleo de un reactor aerobio de lecho fijo (IBR).

Antes de realizar el experimento combinado, el IBR fue inoculado con 150 L de fango
activado concentrado proveniente de la depuradora de aguas residuales de El Ejido
(Almeria, Espana). Durante el proceso de inoculacién de la biomasa, se mantuvo la
recirculacion entre el tanque acondicionador y el IBR para asegurar un grado optimo de
fijacion de la biomasa en los anillos de polipropileno utilizados como soporte. Se realizaron
determinaciones diarias de COD y de la concentracién de iones (principalmente amonio y
nitrato). Al principio el sistema se mantuvo con la adiciéon controlada de glucosa y NH,CI
observando siempre que la relacion carbono:nitrégeno fuera de 100:20 y, finalmente se
utilizé un efluente de EDAR simulado (véase tabla 2.4) para ir enriqueciendo el IBR en
biomasa. El paso siguiente fue la adaptacion de la biomasa inmovilizada a la alta salinidad
del agua residual real que contenia el NXA (RIE) (véase tabla 5.1). Durante todo el proceso
de aclimatacion, se aumenté gradualmente la concentracion de NaCl en cinco pasos desde
1 a5 gL’ En la figura 5.7, se presenta una fotografia del IBR y de los anillos con la

biomasa fijada.
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Figura 5.7 Fotografia del IBR (izquierda) y de los anillos con la biomasa soportada una vez

finalizado en proceso de inoculacion.

Durante el pre-tratamiento del agua residual real, que contenia 45 mg L™ de NXA, el proceso
foto-Fenton se prolongd hasta la total eliminacion del mismo, después de 190 minutos de
tiempo de iluminacién y con un consumo de H,O, de 66 mM. En este momento el agua
contenia una concentracién de COD de 530 mg L™ y 6.5 g L™ de NaCl. Es oportuno destacar
que en este experimento, la misma dosis de H,O, (66 mM) no logré exactamente la misma
mineralizacién que el experimento previo (véase figura 5.2). Segun lo observado en la
figura 5.8, el COD fue menor de 530 mg L. No obstante, en ambos casos se alcanzo la

completa degradacion del NXA (<1 mg L™).

El agua fototratada se traslad6é a un tanque de neutralizacion, conectado al biorreactor y se
ajusté el pH hasta aproximadamente 7. El agua fue entonces bombeada del tanque de
neutralizacién al tanque de acondicionamiento conectado con el IBR. El sistema fue operado
en discontinuo, con un flujo de recirculacion de 500 L h™' entre el tanque de
acondicionamiento y el IBR hasta que el agua objeto de estudio fue casi totalmente
mineralizada (COD final 35 mg L™"). EI COD y la evolucién del contenido en nitrégeno
liberado como NH," y NO3™ durante el tratamiento biologico se muestra en la figura 5.8. El
COD presenté un resultado similar a la prueba de ZW con una reduccién de 495 mg L™ en 4
dias. El primer dia se anadié NH, (como NH,CI, 68 mg L' de N) para permitir a las bacterias
nitirificantes la metabolizacién del carbono organico. El consumo de NH," y la generacion de
NOj" indicaron que el proceso de nitrificacién transcurria adecuadamente y, que el N era

asimilado por la biomasa ya que el contenido total de N disminuia.

La eficacia global del proceso combinado, en lo que concierne a la tasa de mineralizacién
fue del 95%, siendo el 33% correspondiente al proceso fotoquimico solar y el 62% al

tratamiento biolégico. Los bioensayos con Vibrio fischeri y Daphnia magna demostraron una
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reduccion de la toxicidad por debajo del 50%. Por lo tanto, el tratamiento combinado fue

acertado también, desde el punto de vista de la evolucién de la toxicidad.

0 20 40 60 80 100 120

600 00
i | —|:|—NH4+
80 4 —O—N03'
500 o
o
i E 60-
< 4004 S 40l
o o
%’J ] Z 20-
~ 300+
e 0 : : : :
o
@)

0 T T T T T T T T T T
0 20 40 60 80 100

tiempo (horas)

|
120

Figura 5.8 Mineralizacion durante el proceso biolégico del agua fototratada mediante foto-

Fenton.

5.1.4 Evaluacion del los productos de transformacion para la combinaciéon
entre fotocatalisis solar y biotratamiento

La aplicacion de técnicas de LC-(ESI)TOF-MS durante el tratamiento mediante foto-Fenton
de un efluente industrial real (RIE), permitieron identificar las estructuras recogidas en la
tabla 5.2. La estrategia seguida para la identificacién es la misma descrita en capitulos
anteriores. En este caso, sin embargo, por tratarse de un agua residual real con un alto
contenido en sales que podian interferir en los resultados y con la intencion de mejorar la
deteccion de los PT generados, se efectud la extraccidon en fase sdlida de las muestras
seleccionadas para el estudio. El procedimiento experimental utilizado esta descrito con

detalle en el Capitulo 2, epigrafe 2.3.1.

Los compuestos identificados habian sido previamente descritos en los estudios de
degradacion del NXA realizados en distintas aguas modelo, en especial en agua residual
industrial simulada (SIE), como se ha descrito en la seccion 4.3.2.1 del Capitulo 4. La
notacion propuesta en la tabla 5.2 coincide con la utilizada en la tabla 4.8, en la cual se

recoge informacién analitica adicional para estos compuestos.
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Tabla 5.2 PT identificados por LC-TOF-MS durante el tratamiento mediante foto-Fenton

de un efluente industrial real (RIE) conteniendo NXA.

Masa

Estructura propuesta Formula . DBE
Experimental
C11H45N20, 207.1060 6
C12H43N204 249.0799 8
C12H11N2O5 231.0687 9
0]
|
N OH
= C10H13N20 209.0840 6
N NAO 10M13N2Us
P7
C12H47N204 252.1097 6
CoH41N2O4 211.0649 6

228 Carla Sirtori



Capitulo 5

0
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X oH
| B C1oH1sN,O5 211.0994
NT N
~OH
P16
0
|
C11H1sN,05 223.1002
CoH1iN,O5 195.0688
C/HoN,O, 153.0583
CoH13N,05 197.0844
P31
0
|
A
| _ C1oH1aN,05 209.0839
N N

P33

i
N

OH

Estos resultados demuestran la utilidad de realizar estudios de degradacién en aguas

modelo, previos a los estudios en aguas reales, ya que la complejidad de éstas puede
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dificultar la identificacién de los compuestos, especialmente de aquellos presentes a mas

baja concentracién.

Una vez finalizado el tratamiento con foto-Fenton, en el momento en el que ya no se
detectaba presencia de NXA en la disolucion, los PT presentes a mayor concentracion
fueron los sefalados en la figura 5.9. En ese momento el efluente fue sometido al
tratamiento biologico, realizandose un seguimiento de la evolucion de los PT durante este
periodo. P7 resultd ser el compuesto mas abundante y persistente identificado, el cual
presentaba solo una lenta y parcial degradacién durante el proceso biolégico. P2, P5y P33
permanecian practicamente inalterados durante el tratamiento. P30 fue el unico intermedio
no detectado al final del experimento, probablemente por presentar una estructura mas

sencilla y, por tanto, mas facilmente biodegradable.
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Figura 5.9 Comportamiento de los PT identificados durante cada etapa del tratamiento combinado.

Los resultados obtenidos evidenciaran que no solo NXA, sino también sus PT, eran
resistentes al tratamiento bioldgico y, por tanto, la combinacion de tratamientos propuesta no

garantizaba la ausencia de estos intermedios en el efluente final.
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5.2 Empleo del foto-Fenton solar como etapa final del tratamiento de un
agua residual proveniente de la industria farmacéutica

Los resultados obtenidos en el apartado anterior ponian de manifiesto que el disefio
experimental planteado, combinando un tratamiento previo del agua residual con foto-
Fenton seguido de un tratamiento bioldgico, presentaba algunas limitaciones, como la
eliminacion parcial de los PT del NXA o el relativamente elevado tiempo de tratamiento
necesario para eliminar este compuesto, que puede encarecer el coste total del proceso. En
este contexto, se planted la posibilidad de modificar la secuencia de operacion, planteando,
inicialmente un tratamiento biolégico para reducir la elevada carga organica de la matriz
objeto de estudio y, a continuacion, un PAO para llevar a cabo la completa eliminacion de
los compuestos biorrecalcitrantes, como son el NXA y sus PT. Este planteamiento se veia
reforzado por los resultados obtenidos de las pruebas de ZW, que demostraron que la matriz
de agua residual presentaba una significativa biodegradabilidad (alrededor del 80%)
solamente después de 15 dias, es decir, que la mayor parte del contenido organico del agua
residual podia ser biodegradado, si bien requeria un largo periodo de adaptacion. Asi, un
sistema bioldgico podia tratar la matriz estudiada después de un periodo de adaptacion,
pero no el NXA presente en la misma, que es un compuesto biorrecalcitrante que podria ser

eliminado con el empleo de un post-tratamiento mediante un proceso fotocatalitico solar.

5.2.1 Combinacién de un tratamiento biolégico con foto-Fenton solar para la
depuracion de un agua residual industrial

Al principio del biotratamiento, se llené el IBR con el agua residual objeto de estudio,
después de ajustar previamente el pH de la misma a un valor proximo a 7, el cual se
mantuvo constante entre 7 y 8 mediante el empleo de un sistema de control automatico de
pH. EI COD y la concentracion de NXA fueron monitorizados a lo largo de todo el
tratamiento bioldgico. Después de 4 dias de tratamiento, el 96% del COD inicial habia sido
eliminado. En el primer dia, la concentracién de NXA se redujo a 14 mg L™ y, a partir de este
punto hasta el final del proceso de tratamiento biolégico, se mantuvo constante. La
significativa reduccién en la concentracién del NXA se explica por una adsorcion del
compuesto en la biomasa soportada en los anillos de polipropileno del IBR. Por otro lado,
como el agua residual real no contenia fuentes de nitrégeno inorganico, éste se afnadi6 al
sistema biolégico como cloruro de amonio, para mantener la relacién C:N constante en
100:20. Esta relacion de C:N es necesaria para garantizar el buen funcionamiento de los
sistemas biologicos aerobios. El nitrégeno inorganico (NH," y NO3’) fue monitorizado durante

el biotratamiento, pero no se observé que el proceso de nitrificacion tuviera lugar.
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El NXA es un acido organico muy débil con un pKa de 5.95 que puede estar presente en su
forma neutra y anionica en el rango de pH exigido por el biotratamiento. Por lo tanto, la
capacidad de adsorcion de este compuesto también varia segun el pH. Lorphensri y cols.
(2007) estudiaron la adsorcion y el transporte de algunos productos farmacéuticos,
incluyendo el NXA, en la arena de un acuifero con bajo contenido organico. En dicho
estudio, el NXA mostré una adsorcion mucho mas fuerte que la esperada por su
hidrofobicidad. La adsorcion del NXA demostré ser altamente dependiente del pH, siendo
las fuerzas electrostaticas la componente dominante del fendmeno de absorcion.
Asimismo, Stackelberg y cols. (2007) estudiaron la eliminacién de farmacos durante
procesos convencionales de tratamiento de agua potable, comprobando que los compuestos
hidrofébicos, como el NXA, se detectaron a concentraciones elevadas en muestras solidas

secas Y, generalmente, no estan presentes en las muestras acuosas finales.

Después del tratamiento biolégico, el agua residual parcialmente biotratada fue tratada
mediante foto-Fenton (véase figura 5.10). Se realizaron dos estudios de degradacioén. En el
primero, el agua residual biotratada, la cual presentaba una concentracion de NXA de13 mg
L™ y un COD de 22 mg L™, fue directamente tratada por fotocatalisis solar. En el segundo
estudio, las aguas residuales biotratadas fueron enriquecidas mediante la adicion de NXA
hasta una concentracién de 38 mg L', simulando asi la saturacidn de la biomasa en NXA,
que provocaria la ausencia de adsorcion si se opera el biorreactor rutinariamente. El resto
de parametros fueron comunes a ambos estudios: concentracién de hierro (20 mg L), pH

inicial (2.7) y concentracién constante de H,0, (entre 200 y 400 mg L™).

En ambos casos, el NXA fue totalmente degradado en aproximadamente 25 minutos de
tiempo de iluminacién y con un consumo de 12 mM de H,O,, alcanzando al final del proceso
un COD de 20 mg L™ que es suficientemente bajo para el vertido. En ambos experimentos,
después de 50 minutos de tiempo de iluminacién, el COD se mantuvo practicamente
constante, sin embargo el consumo de H,O, se mantuvo. Este hecho puede explicarse por
la presencia de CI en la matriz estudiada, los cuales, como se ha observado en los estudios
precedentes de degradacion fotocatalitica de los compuestos modelo en presencia de una
alta concentracion de CI', reaccionan con los *OH, generando asi especies menos oxidantes
que el *OH. Tales especies no son capaces de llevar a la mineralizacion total de los
intermedios oxidados presentes después de la completa eliminaciéon del NXA. Un estudio

detallado de esta cuestién se incluye en seccién 4.1.
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Figura 5.10 Mineralizacion del agua residual real (RIE) y consumo de H,O, durante el proceso

foto-Fenton. En el detalle, degradacion del NXA.

La eficacia total del tratamiento combinado entre biotratamiento y foto-Fenton solar, en
términos de eliminacion del COD, fue del 97%. En este caso, los compuestos
biorrecalcitrantes no son toxicos para la biomasa, y la biodegradacion antes del empleo del
PAO es acertada, ya que con esto se evitan las principales desventajas de los PAO, las
cuales son (i) los largos tiempos de tratamiento y (ii) el elevado consumo de reactivos
quimicos. En este caso, el tratamiento mediante PAO es mas conveniente como una etapa

de afino que como un tratamiento previo.

La toxicidad aguda, a lo largo de todo el proceso combinado, se evalué usando dos
bioensayos distintos: Vibrio fischeri y Daphnia magna. El test con Vibrio fischeri mostré una
elevada toxicidad (inhibicién del 97%) para la muestra inicial del agua residual real, pero
después del biotratamiento no presentd toxicidad, enfatizando la validez del biotratamiento
en la reduccién de los parametros toxicoldgicos de la muestra. Después del foto-Fenton, una
inhibicién de 59% indico un ligero ascenso durante el tratamiento fotocatalitico. La toxicidad
final presentada en el bioensayo realizado con la Vibrio fischeri puede estar relacionada con
la presencia de acidos organicos, caracteristicos de las etapas finales del proceso de

oxidacion.

Tesis Doctoral 233



Capitulo 5

El bioensayo con Daphnia magna demostré una toxicidad muy elevada de la matriz original
(muerte de todos los micro crustaceos después de 24 horas). La muestra biotratada no
revelo toxicidad y, al final del foto-Fenton la muestra no presenté toxicidad aguda frente a la
Daphnia magna, ya que los dafnidos manifestaron movilidad en 95% de los casos, después
de 48 horas.

5.2.2 Evaluacion de la exposicion continua de la biomasa al acido nalidixico
Por ser el NXA un bactericida, es de suponer que la biomasa podria presentar efectos de
toxicidad cronica en el IBR después de un largo periodo de exposicion a este compuesto.
Por ello, se realizaron estudios de estabilidad de la biomasa y de adsorcion durante la
exposicion continua del IBR al NXA. Para evaluar mejor este efecto, en vez de utilizar el
agua residual real, se optd por trabajar con un agua residual sintética que contenian NXA 'y
una concentraciéon de COD similar a la determinada para la matriz de agua residual real.
Este procedimiento fue desarrollado para evaluar solamente el efecto del NXA, evitando
cualquier interferencia de otros compuestos desconocidos presentes en el agua residual
real. El estudio se dividié en cinco ciclos, donde al principio de cada etapa se llevaba a cabo
la adicion de un influente simulado de depuradora municipal (SI; COD inicial alrededor de
600 mg L™ y 45 mg L' de NXA) (véase figura 5.11). La composicién quimica del Sl fue
adaptada de la guia OECD y consistia en: 960 mg L™ de peptona, 660 mg L™ de extracto de
carne, 180 mg L de urea, 28 mg L™ de K,HPO,, 4 mg L" de CaCl,.2H,0 y 2 mg L™ de
Mg,SO,.7H,O (OECD, 1999).

Al final de cada ciclo, el IBR era vaciado y en el quinto ciclo se mantuvo el funcionamiento
del biorreactor durante siete dias para observar el progreso de los parametros estudiados
durante periodos mas largos y para determinar cualquier cambio en la concentracion de
NXA en presencia de COD bajo. Se siguié este procedimiento también para detectar una
posible muerte de parte de la biomasa debido a cualquier efecto toxico (el COD deberia
aumentar al liberarse COD contenido en la biomasa). Posteriormente, el sistema se vacio y
se llend de nuevo con Sl sin NXA (sexto ciclo) para evaluar la posible desorcién de este
compuesto. En todos los pasos el pH se mantuvo entre 6.8-8 y se observé siempre una
significativa reduccién del COD (mineralizacion >90%) indicando el buen estado de la

biomasa.

La concentracion de NXA se redujo solamente durante el primer ciclo y al principio del
segundo ciclo, debido a adsorcion en la biomasa; después de esto la concentracién alcanzé
de nuevo el nivel inicial, tras apenas 26 horas de tratamiento. Sin embargo, en el tercero y
cuarto ciclos, la concentracion del NXA aumenté. Esto significa que la adsorcion del NXA en

la biomasa disminuyé a medida que aumentaba el tiempo de exposiciéon de la biomasa al
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NXA. De hecho, durante las etapas 3 y 4, el NXA adsorbido durante el primer ciclo
(alrededor 25 mg L") era desorbido. Durante el quinto ciclo se detecté una leve adsorcion
del NXA. Finalmente, durante la sexta etapa (S| sin NXA) no se detectd desorciéon vy
solamente se detectaron trazas de NXA. Segun lo comentado anteriormente, el NXA es un
acido organico muy débil que puede estar presente en formas neutras y anioénicas en el
rango de pH utilizado en el IBR. Por lo tanto, la capacidad de adsorcién de este compuesto
puede también variar con el pH. Como este parametro variéo entre 6.8 y 8 durante el
biotratamiento y la composicion del agua también vari6 debido a la biodegradacion del COD,

los fendbmenos de adsorcion/desorcion del NXA no siguieron un modelo predecible.
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Figura 5.11 Estudio de la estabilidad de la biomasa y adsorcion de NXA durante su exposicion

a45mg L de NXA disuelto en Sl durante 5 ciclos. El 6° ciclo contenia solo SI.

También se llevaron a cabo andlisis del nitrégeno inorganico (NOs y NH,") durante todo el
estudio para conocer la nitrificacion. En los tres ciclos iniciales se determiné una alta
concentracién de NOj al final de cada etapa (entre 415 y 530 mg L™), mientras que la
concentracion de amonio disminuy6. Durante los pasos subsiguientes, la nitrificacion
diminuy6 ya que la concentracion de nitrato aumento poco comparada con la concentracion
de NH," en el biorreactor. Cuando el biorreactor se mantuvo solamente con Sl, se observd
una elevacién en los niveles de nitrato (300 mg L™) y la reduccion en los niveles de NH,"
(<0.1 mg L™ al final del sexto ciclo de tratamiento, demostrando que, una vez mas, el

proceso de nitrificacion tenia lugar.

Tesis Doctoral 235



Capitulo 5

5.2.3 Evaluacion del los productos de transformacién mediante LC-TOF-MS
para la combinacién entre biotratamiento y foto-Fenton

En un intenso de realizar un seguimiento lo mas detallado posible de los principales
componentes organicos de la matriz a lo largo del proceso de tratamiento, se procedio a la
caracterizacion inicial del agua residual industrial real. La figura 5.12(A) muestra el
cromatograma de iones totales obtenido para una muestra de agua residual antes del
tratamiento. Ademas del NXA, pudieron identificarse a menor concentracién otros
compuestos de estructura similar que fueron tentativamente asignados en la figura 5.13. En
general, estos compuestos mantienen la estructura del 4-oxo-1,4-dihidroquinolina. El
compuesto (P1), que estaba presente en mayor concentracion que el resto, fue identificado
como un derivado decarboxilado del NXA, que también se ha descrito como producto de la
fotodescomposicion y de la termdlisis del NXA (Fernandez y Cardenas, 1990). También se
ha identificado un compuesto isobarico (P14) que podria corresponder a un isomero
posicional de P1, probablemente generado durante la sintesis del NXA, y cuya estructura no
ha sido propuesta. Otros picos, presentes con menor intensidad en el cromatograma,
revelaron la presencia de una mezcla compleja de derivados del NXA presentes a
concentraciones mas reducidas. Tales compuestos, presentes inicialmente en el efluente
industrial, podian corresponder a etapas previas de la sintesis del NXA o a productos de
degradacién generados en el agua residual durante su almacenamiento. El compuesto P3
fue identificado como 7-hidroximetil-NXA, descrito previamente como el principal metabolito
del NXA. Este compuesto presentaba, al menos in vitro, una actividad antibacteriana
idéntica en espectro y potencia a la del NXA (Cabanillas y cols., 2007; Pérez-Ruiz y cols.,
1999; Cuisinaud y cols., 1980).

Después del biotratamiento, los compuestos originalmente presentes en el agua residual
fueron degradados totalmente (P3-P10, P13, P17), o su concentracion se reducia
considerablemente, como se puede observar en la figura 5.12(B) (véase la escala de
intensidad de los cromatogramas). El NXA y P1 todavia seguian siendo los principales
componentes de la mezcla, y un nuevo grupo de compuestos (P19-P22) fue identificado. La
ausencia de estandares comerciales para los compuestos identificados hace su evaluacion

cuantitativa imposible, y, por lo tanto el balance de masa no podria cerrarse.

Después del tratamiento con foto-Fenton, el NXA y el resto de compuestos analogos
presentes en el agua pudieron ser totalmente eliminados, no observandose la presencia de

nuevos PT después del tiempo de tratamiento aplicado (véase figura 5.12(C)).
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Figura 5.12 Cromatograma de iones totales del (A) agua residual real, (B) después del tratamiento

biolégico y (C) después de la combinacion tratamiento bioldgico+foto-Fenton.
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Figura 5.13 Estructuras quimicas propuestas para los principales PT identificados por LC-TOF-MS

para la combinacion de procesos estudiada (biotratamiento+foto-Fenton).

El DOC residual medido al final del tratamiento combinado (biolégico+foto-Fenton) podia
atribuirse a la presencia de acidos organicos caracteristicos de las ultimas etapas del

proceso oxidativo.

En conclusion puede decirse que en ambas combinaciones entre procesos se ha observado
una reduccion total y/o muy significativa de los compuestos presentes inicialmente en el
agua residual objeto de estudio y los PT generados a lo largo de cada proceso individual.
Estos resultados, asociados a las determinaciones toxicologicas y de degradacion del NXA 'y
del COD, permiten considerar que ambos procesos son eficaces para el tratamiento de esta
agua residual industrial, aunque hay que sopesar que el proceso que combina un
biotratamiento inicial seguido por un tratamiento fotocatalitico solar representa la asociacion
mas satisfactoria de estas tecnologias puesto que utiliza una tecnologia ya consolidada que
permite degradar la fraccidon organica biodegradable (biotratamiento) agregada a una
tecnologia emergente (fotocatalisis solar), la cual permite la total eliminaciéon de los
contaminantes organicos, con una disminucion del uso de reactivos, tales como el H,0,, y el

tiempo de tratamiento, lo que llevaria a la reduccion de los costes asociados al tratamiento.
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CONCLUSIONES

Teniendo en cuenta los objetivos planteados al principio de este trabajo y todos los aspectos
discutidos en los capitulos anteriores, se proponen unas conclusiones finales generales y

otras mas especificas, que se describen a continuacion.

6.1 Conclusiones Generales

La seleccion de los compuestos modelo utilizados en esta tesis esta respaldada por la
presencia significativa de los mismos en el medio ambiente acuatico debido a su amplio uso,
tanto en la medicina humana como veterinaria, y por las limitaciones de los tratamientos

convencionales comunmente empleados para su eliminacion.

El estudio del comportamiento medioambiental durante la transformacién fotolitica de los
contaminantes mediante la simulacion de las condiciones reales de irradiacion solar es
fundamental para conocer el comportamiento y el impacto de los mismos en el medio
ambiente. Ademas, de acuerdo con los resultados obtenidos en los experimentos de fotdlisis
de flumequina y trimetoprim, se observa la formaciéon de una amplia gama de productos de
transformacion, los cuales en muchos casos son mas persistentes y/o toxicos que los

compuestos de partida.
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El empleo de nuevas tecnologias, como los procesos avanzados de oxidacion (PAO),
permite alcanzar la degradacién de farmacos como flumequina, trimetoprim y acido
nalidixico en las distintas matrices de agua estudiadas. La fotocatalisis solar con TiO, y, en
especial el proceso foto-Fenton, han demostrado ser alternativas viables, ya que permiten la
degradacion del compuesto inicial y reduccion del COD en tiempos de iluminacion
reducidos. Sin embargo, la eficacia de los PAO esta directamente influenciada por la
composicion del agua en que se llevan a cabo tales procesos. Se ha comprobado que la
presencia de sales, en especial de iones CI" que actian como captadores de radicales «OH,
ralentiza la mineralizacion, si bien no afecta en igual medida a la degradacion de los
contaminantes, que son degradados por mecanismos alternativos en los que se ven

involucradas otras especies oxidantes generadas durante el proceso.

La utilizacién de diversas herramientas analiticas como COD, HPLC-UV y cromatografia
idnica, permite una evaluacion global adecuada de los procesos fotoliticos y fotocataliticos
estudiados. A su vez, el empleo de técnicas de cromatografia liquida acoplada a
espectrometria de masas con analizador de tiempo de vuelo (LC-TOF-MS) permite la
identificacion de una amplia gama de productos de transformacién generados durante los
procesos de estudiados. La informacion proporcionada por la técnica de LC-TOF-MS
(medidas de masa exacta, composicién elemental, fragmentacion en la fuente) la convierte

en una herramienta valiosa para la identificacion de compuestos desconocidos.

La realizacion de bioensayos de toxicidad demostré ser un analisis complementario muy
importante tanto para los estudios de fotdlisis como de fotocatalisis y biodegradacion, toda
vez que permite conocer la evolucion de la toxicidad de los productos de transformacion

generados aunque no se conozcan éstos en detalle.

En el caso de aguas residuales reales es muy importante realizar ensayos de
biodegradabilidad, tales como el de Zahn-Wellens, con el fin de conocer fiablemente la
respuesta de un tratamiento biolégico ante un vertido industrial o para disenar

adecuadamente un tratamiento mediante foto-Fenton.

El tratamiento biolégico llevado a cabo en un reactor de lecho fijo (IBR) colonizado con
fangos activos representa ventajas adicionales a los tratamientos biolégicos convencionales
ya que permite la reduccién del volumen del reactor gracias al empleo de un soporte que
proporciona una superficie especifica elevada. A ello se une la sencillez de operacién y

control de este tipo de reactores y el hecho de que estos sistemas mejoran la eficiencia
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global del proceso por una mayor especializacion de la biomasa. Ademas hay que destacar

la facilidad con la que estos sistemas se adaptan a influentes de composicion variable.
6.2 Conclusiones Especificas

6.2.1 Fotdlisis directa de la flumequina y del trimetoprim

La flumequina presenta una elevada estabilidad en medio salino (tiempos de vida media
superiores a 900 minutos) cuando es sometida a procesos de fotdlisis directa. Durante el
proceso se observa una escasa mineralizacion, lo que evidencia la formacién de productos
de transformacion altamente estables. Los analisis mediante LC-TOF-MS permitieron la
identificacion de 21 posibles fotoproductos. La transformacion de flumequina se inicia con la
apertura del anillo heterociclico por oxidacion del doble enlace. La pérdida del atomo de fluor
y la hidroxilacion del anillo aromatico también aparecen como mayoritarias, en especial en
los primeros estadios del proceso. Los ensayos de toxicidad demostraron que la flumequina
y sus fotoproductos presentan una toxicidad moderada frente a dos organismos de distintos

niveles troficos (Vibrio fischeriy Daphnia magna).

El trimetoprim sufre una lenta degradacion mediante fotdlisis directa, tanto en agua
desmineralizada como en agua de mar simulada, si bien la velocidad de degradacion se ve
incrementada por la formacion de un intermedio fotorreactivo, identificado como
trimetoxibenzoilpirimidina, que producia un efecto autocatalitico, actuando como un
fotosensibilizador, e induciendo la degradacién del trimetoprim mediante un mecanismo que
involucra la accion de radicales hidroxilo (*OH), En total, durante los ensayos de
fotodegradacion se pudieron identificar un total de 33 productos de transformacion, lo que da
idea de la complejidad del proceso. Tanto el trimetoprim como sus productos de

transformacion no produjeron efectos toxicos apreciables frente a la bacteria Vibrio fischeri.

6.2.2 Fotocatalisis solar del trimetoprim, flumequina y acido nalidixico

La fotocatalisis solar con TiO, ha demostrado ser capaz de degradar concentraciones
elevadas de trimetoprim (20 mg L") en aguas de distinta composiciéon (agua
desmineralizada y agua de mar simulada), si bien se ha evidenciado que la presencia de
sales, en especial de iones CI afecta a la velocidad de degradacién de este contaminante, y
especialmente a la tasa de mineralizacion, ya que los radicales hidroxilo generados son
capturados por los iones cloruro presentes en la solucién. Durante el proceso fotocatalitico
se forman un gran namero de intermedios. No se observaron diferencias en los mecanismos

o rutas de degradacion en las diferentes matrices ensayadas, si bien la eliminacion de los

Tesis Doctoral 241



Conclusiones

productos de transformacién generados requiere mayor tiempo de tratamiento en aguas

salinas.

La flumequina fue degradada con éxito por los procesos fotocataliticos solares estudiados
(fotocatalisis con TiO, y foto-Fenton), con un alto grado de mineralizacion de este
contaminante en tiempos de iluminacion inferiores a los 100 minutos. Los parametros
cinéticos obtenidos demostraron que ambos procesos degradaron la flumequina con
velocidad similar. El analisis de los productos de transformacion realizado mediante LC-
TOF-MS permiti6 identificar un total de 15 compuestos. Asi, se ha podido proponer una ruta
de degradacion para la flumequina durante el proceso de fotocatdlisis con TiO,, que
transcurria principalmente a través de la apertura de la estructura de la flumequina por
oxidacién del doble enlace en posicion C(2)=C(3). El seguimiento de la toxicidad de los
intermedios generados durante ambos procesos fotocataliticos evidencia que éstos

presentan una toxicidad mas baja que el compuesto de partida.

La degradacion fotocatalitica solar del acido nalidixico presentd eficacias distintas para
cada uno de los procesos estudiados. La fotocatalisis con TiO, demostrd valores reducidos
de degradacién y mineralizacion, en comparacion con el proceso foto-Fenton. Por otra parte,
el tiempo corto del tratamiento requerido, empleando condiciones suaves de tratamiento en
relacién a los reactivos (2 mg L™ de Fe?" y baja concentracion de H,0,), permite considerar
al proceso foto-Fenton como una alternativa viable para degradar acido nalidixico. El estudio
de la degradacion del acido nalidixico mediante foto-Fenton para agua desmineralizada,
agua con elevado contenido en sales y un agua residual industrial simulada dio resultados
similares. Asimismo, el consumo de H,0,, necesario para alcanzar la total degradacion del
acido nalidixico fue muy similar en los tres casos. Este efecto se puede justificar por la
presencia, en altas concentraciones, de CI' y Cl,”, que son fuertes oxidantes y podrian
facilmente oxidar el acido nalidixico. Sin embargo, la reduccion del COD fue ralentizada en

las matrices de agua que contenian sales en su composicion.

Las determinaciones por LC-TOF-MS identificaron 18 PT en agua con alto contenido en
sales y 24 PT en un efluente industrial simulado. La composicion de la matriz no afecta
substancialmente al tipo de compuestos identificados, sino que afectd a su abundancia
relativa durante el proceso. Ademas, los experimentos en agua con alto contenido en sales
revelaron la formacion de subproductos con cloro durante el tratamiento, aunque sdlo se ha
determinado un PT clorado con una abundancia poco significativa y que era finalmente
degradado. Tal hecho evidencié que el acido nalidixico no era especialmente susceptible a
reacciones que llevaban a la formaciéon de PT clorados, si bien éstos pueden formarse. Asi,

la identificaciéon y el analisis de los PT generados durante el proceso foto-Fenton es
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fundamental para ampliar la comprension de los mecanismos que gobiernan los procesos de
degradacion y, con estos resultados, alcanzar una optimizacion viable de los tratamientos
garantizando la calidad del agua tratada. Las técnicas de LC-MS usando analizadores de

masa exacta, representan el mejor acercamiento para conseguir estos propdésitos.

6.2.3 Estudio de procesos combinados de fotocatalisis solar y tratamiento

biolégico

Se ha demostrado que un agua residual industrial con una elevada toxicidad inicial, una
biodegradabilidad aceptable pero conteniendo un compuesto biorrecalcitrante, el acido
nalidixico, puede ser tratada con éxito mediante foto-Fenton. Sin embargo, solo después de

un largo tratamiento con un elevado consumo de peréxido de hidrogeno.

Durante los experimentos de foto-Fenton, los ensayos de Zahn-Wellens demostraron que
aumento la biodegradabilidad del agua residual y por tanto parecia viable una combinacion
foto-Fenton/bioldgico. Esto se ha demostrado en planta piloto, mediante un pretratamiento
de foto-Fenton solo hasta alcanzar la biodegradabilidad adecuada y un posterior tratamiento
bioldgico aerobio hasta alcanzar condiciones idoneas de vertido (bajo COD y baja toxicidad).
La eficacia global de la combinacién fue del 95% de eliminacion del COD inicial (33%

mediante foto-Fenton solar y 62% mediante tratamiento biol6gico).

Los analisis mediante LC-TOF-MS durante el proceso foto-Fenton revelaron la presencia de
compuestos que ya habian sido identificados previamente en los estudios de degradacion
del NXA realizados en distintas aguas modelo. Una vez finalizado el tratamiento con foto-
Fenton, en el momento en el que ya no se detectaba presencia de NXA en la disolucién, se
han identificado cinco PT presentes a mayor concentracion. Al final del tratamiento biolégico,
los resultados obtenidos evidenciaran que estos PT procedentes de foto-Fenton eran
resistentes al biotratamiento. Por tanto, la combinacién de tratamientos propuesta eliminaba

el NXA pero no garantizaba la ausencia de PT en el efluente final.

La otra alternativa, basada en la biodegradabilidad aceptable del agua residual industrial, fue
la combinacién biolégico/foto-Fenton. Los resultados obtenidos en planta piloto demostraron
que el 98% del COD inicial era eliminado. El 96% fue logrado por el tratamiento bioldgico y
el 2% por el proceso foto-Fenton. En este caso, el acido nalidixico permanecia inalterado
durante el tratamiento bioldgico pero era rapidamente degradado mediante foto-Fenton (25
minutos de tiempo de iluminacién) y con un bajo consumo de H,0O, (12 mM). Ademas los
bioensayos de toxicidad, tanto para Vibrio fischeri como para Daphnia magna, indicaron que

la toxicidad se reducia drasticamente.
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A su vez, en este caso, los analisis mediante LC-TOF-MS evidenciaron que, después del
biotratamiento, el NXA y parte de los compuestos originalmente presentes en el agua aun
persistian, pero éstos podian ser completamente degradados después del tratamiento con
foto-Fenton. Por tanto, la combinacién de tratamientos bioldgico/foto-Fenton resulté ser mas

eficaz en la depuracion de las aguas tratadas.
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GLOSARIO

ADN
AM
APCI
API
APPI
BIO

CC

CE
CF-FAB
Cl

Cl

CID
COD
COP
COPP
COT
CPC
DBO o DBOs

acido desoxirribonucleico

Agua de Mar

ionizacion quimica a presion atmosférica
ionizacion a presion atmosférica

foto ionizacién a presion atmosférica
Tratamiento bioldgico

contaminantes convencionales
Convenio de Estocolmo

FAB de flujo continuo

ionizacién quimica

Cromatografia lénica

disociacién por colision inducida
Carbono Organico Disuelto
contaminantes organicos persistentes
contaminantes organicos persistentes potenciales
Carbono Organico Total

Captador parabdlico-compuesto

Demanda Bioquimica de Oxigeno
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Glosario

DC
DIW
DIWnaci
DLI
DQO
ECso

EDAR

El

EOM

ER

ES

ESI

FAB

FF

FH

FLU

FTMS
GC-MS o
GC-MS/MS
HPLC
HPLC-UV
IBR
IT-TOF
IUPAC

k

LC

LC-MS o
LC-MS-MS
LC-TOF-MS

LDso

LIT
LIT-FT-ICR
LTQ Orbitrap
m/z

MOD

MS

corriente continua

Agua desionizada

Agua desionizada conteniendo 5 g L' de NaCl
introduccion liquida directa

Demanda Quimica de Oxigeno

Concentracion Efectiva que cause el 50% de mortalidad en determinado
organismo

estaciones depuradoras de aguas residuales
ionizacion eletronica

Estado de Oxidacién Medio

Efluente Real proveniente de EDAR

Efluente Simulado

electrospray

fuentes de bombardeo atémico rapido
foto-Fenton

fotocatalisis heterogénea

flumequina

analizador de Transformada de Fourier

cromatografia gaseosa acoplada a la espectrometria de masas

cromatografia liquida de alta resolucion

cromatografia liquida de alta resolucion con detector ultravioleta
Reactor bioldgico aerobio de lecho fijo

trampa de iones-tiempo de vuelo

Unién Internacional de Quimica Pura y Aplicada

Constante cinética

Cromatografia liquida

cromatografia liquida acoplada a la espectrometria de masas

cromatografia liquida acoplada a espectrometria de masas con analizador
de tiempo de vuelo

Dosis Letal que genera la mortalidad de 50% de los organismos testados
trampa de iones lineal

trampa de iones lineal-transformada de Fourier resonancia ion ciclotron
trampa de iones lineal-Orbitrap

relacion masa / carga del ion

materia organica disuelta

Espectrometria de masas
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Glosario

MS/MS o MS?
MSs"

NXA
OECD
PAH
PAO

PB

PCB
PNUD
PSA

PT

PTC
Q-LITo
QTRAP
QqQ-MS
QqTOF o
QTOF
QTRAP-MS
RC

RF

RIE

SC

SIE

SIM
SIMS
SRM

t1/2

TIC

TMP
TRAP-MS
TSP

UAL

UE
UNESCO

uv
WFD
W

espectrometria de masas en tandem

técnica de masas-masas

Acido nalidixico

Organizacién para Cooperacion Econémica y Desarrollo
hidrocarburos aromaticos policiclicos

Procesos Avanzados de Oxidacion

Particle Beam Interface

bifenilos policlorados

Programa de las Naciones Unidas para el Desarrollo
Plataforma Solar de Almeria

productos de transformacion

Colectores cilindrico-parabdlico

cuadrupolo-trampa de iones lineal

analizador de triple cuadrupolo

cuadrupolo-tiempo de vuelo

cuadrupolo-trampa de iones lineal
factor de concentracion
potencial de radiofrecuencia

Agua residual industrial

semiconductor

Agua residual industrial simulada

selected ion monitoring

espectrometria de masas de iones secundarios
selected-reaction monitoring

Tiempo de vida medio

cromatogramas de iones totales

trimetoprim

Analizador de trampa de iones

thermospray

Universidad de Almeria

Unién Europea

Organizacién de las Naciones Unidas para la Educacion, la Ciencia y la

Cultura

ultravioleta

Water Framework Directive

Zahn-Wellens
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ANEXO

Los resultados de la presente investigacion han dado lugar a seis articulos, detallados a
continuacion. Algunos de ellos ya han sido publicados por revistas cientificas internacionales

y otros se encuentran en la etapa de apreciacion y/o finalizacion.

e SIRTORI, Carla; Zapata, A.; Malato, S.; Gernjak, W.; Fernandez-Alba, A.R.; Aguera,
A. Solar photocatalytic treatment of quinolones: intermediates and toxicity evaluation.
Photochemical & Photobiological Sciences, 8 (2009) 644.

e SIRTORI, Carla; Zapata, A.; Oller, I.; Gernjak, W.; Aglera, A.; Malato, S. Solar
Photo-Fenton as Finishing Step for Biological Treatment of a Pharmaceutical
Wastewater. Environmental Science & Technology, 43 (2009) 1185-1191.

o SIRTORI, Carla; Zapata A; Oller I; Gernjak W; Agliera A.; Malato S. Decontamination
industrial pharmaceutical wastewater by combining solar photo-Fenton and biological
treatment. Water Research, 43 (2009) 661-668.

e SIRTORI, Carla; Aglera, A.; Gernjak, W.; Malato, S. Effect Of Water-Matrix
Composition On Trimethoprim Solar Photodegradation Kinetics And Pathways. Water
Research 44 (2010) 2735-2744.

o SIRTORI, Carla; Zapata A; Gernjak W; Malato S.; Lopez A.; Agliera A. Application of

Liquid Chromatography/Time-of-Flight Mass Spectrometry in the analytical evaluation
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of the solar photo-Fenton degradation of nalidixic acid in waters of different
composition. A case study of the treatment of a real industrial effluent enviado a
Analytical Chemistry.

SIRTORI, Carla; Gernjak W., Malato S., Fernandez-Alba A.R., Aguera A. Photolysis
of a common antibiotic used in aquaculture and toxicity evaluation of its

photoproducts, actualmente se encuentra en etapa de finalizacion.

Ademas durante los cuatro afos de labor junto al Grupo de Destoxificacion y Desinfeccion

de Aguas de la PSA y en el Grupo de Residuos de Plaguicidas de la UAL, se han realizado

trabajos de colaboracion con investigadores externos que dieran lugar a las publicaciones

descritas a continuacion:
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