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Abreviatures i acrònims 

 

ACN Acetonitril 

AEMPS Agencia Española de Medicamentos y Productos Sanitarios 

CEC Capacitat de bescanvi catiònic (cation exchange capacity) 

CNT Nanotubs de carboni (carbon nanotubes) 

CS Concentració de sorbat en la fase sòlida   

CTC Clortetraciclina 

CW Concentració de sorbat en la fase líquida  

DC Doxiciclina 

DMM Model dual simple (simple dual-mode model) 

EC50  Concentració efectiva mitjana (median effective concentration) 

EDA Donador-acceptor d’electrons (electron donnor-acceptor) 

EMA Agència Europea de Medicaments (European Medicines Agency) 

EUA Estats Units d’Amèrica 

FDA  Food and Drug Administration 

FL Fluorescència 

HOC Contaminants orgànics hidrofòbics (hydrophobic organic contaminants) 

Kd Coeficient de distribució 

KOC Coeficient de distribució normalitzat al contingut de carboni orgànic  

KOW Coeficient de partició octanol-aigua  

LC Cromatografia de líquids (liquid chromatography) 



LC50  Concentració letal mitjana (median lethal concentration) 

LOQ Límit de quantificació (limit of quantification) 

LSC Comptatge d’escintil·lació líquida (liquid scintillation counting) 

MeOH Metanol 

MS Massa de sorbent 

MWSE Error quadràtic mitjà ponderat (mean weighted square error) 

NLLS Regressió no lineal per mínims quadrats (nonlinear least squares)  

OC Carboni orgànic (organic carbon) 

ODR Regressió per distància ortogonal (orthogonal distance regression) 

OECD Organització per a la cooperació i el desenvolupament econòmic (Organization 

for Economic Co-operation and Development) 

OMS Organització Mundial de la Salut 

OTC Oxitetraciclina 

PAH Hidrocarbur aromàtic policíclic (polycyclic aromatic hydrocarbon) 

PC Component principal (principal component) 

PCA Anàlisi per components principals (principal component analysis) 

PEC Concentració ambiental estimada (predicted environmental concentration) 

PLS Regressió per mínims quadrats parcials (partial least squares regression) 

PNEC Concentració estimada de no-efecte (predicted no effect concentration) 

ppb Part per bilió 

ppm Part per milió 

ppt Part per trilió 



QSAR Relació quantitativa estructura-activitat (quantitative structure-activity 

relationship) 

RMSE Arrel de l’error quadràtic mitjà (root mean square error) 

rpm Revolucions per minut 

RQ Quocient de risc (risk quotient)  

SMT Sulfametazina 

SMX Sulfametoxazole 

SPY Sulfapiridina 

STZ Sulfatiazole 

SW Solubilitat en aigua 

TC Tetraciclina 

UE Unió Europea 

UFC Unitat formadora de colònies 

USDA Departament d’Agricultura dels EUA (United States Department of Agriculture) 

UV Radiació ultraviolada 

vdW Forces de van der Waals 

VICH Veterinary International Co-operation on Harmonisation 

Vis Visible 

VW Volum de líquid  

XRF  Fluorescència de raigs X (X-ray fluorescence) 

 

 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



ÍNDEX 

 

Capítol 1. Objectius ......................................................................................................... 1 

 

Capítol 2. Introducció ..................................................................................................... 5�

2.1. Agents antimicrobians ............................................................................................. 7�

2.2. Ús d’agents antimicrobians en medicina veterinària ................................................ 9�

2.3. Presència d’antimicrobians en el medi ambient ..................................................... 13�

2.3.1. Vies d’entrada als diferents compartiments ambientals .............................. 13�

2.3.2. Contaminació de sòls agrícoles i sediments ............................................... 16�

2.4. Interacció dels agents antimicrobians amb el sòl ................................................... 17�

2.4.1. Sorció ......................................................................................................... 17�

2.4.2. Isotermes i models de sorció ...................................................................... 21�

2.5. Avaluació de risc ambiental ................................................................................... 24�

2.6. Agents antimicrobians estudiats ............................................................................ 27�

2.6.1. Tetraciclines ............................................................................................... 27�

2.6.1.2. Presència en el medi ambient .......................................................... 31�

2.6.2. Sulfonamides .............................................................................................. 33�

2.6.2.1. Propietats fisicoquímiques ................................................................ 37�

2.6.2.2. Presència en el medi ambient .......................................................... 39�

2.7. Sòls............ ........................................................................................................... 41�

2.7.1. Fracció mineral ........................................................................................... 42�

2.7.2. Carboni orgànic .......................................................................................... 43�

2.7.3. Càrrega superficial ..................................................................................... 44�

2.7.4. Capacitat de bescanvi catiònic ................................................................... 45�

2.7.5. Perfils i classificació .................................................................................... 45�

2.8. Biochar .................................................................................................................. 54�



2.8.1. Biochar, un tipus de negre de carboni ........................................................ 54�

2.8.2. Característiques del biochar: estructura i propietats fisicoquímiques .......... 55�

2.8.3. Aplicacions ambientals i agrícoles .............................................................. 59�

2.8.4. Sorció de contaminants .............................................................................. 62�

 

Capítol 3. Part experimental ........................................................................................ 85�

3.1.� Instrumentació...................................................................................................... 87�

3.1.1. Cromatografia de líquids ............................................................................ 87�

3.1.2. Espectrometria d’escintil·lació líquida ......................................................... 87�

3.1.3. Altres instruments i equips .......................................................................... 88�

3.2. Reactius, dissolucions i materials .......................................................................... 89�

3.2.1. Reactius ..................................................................................................... 89�

3.2.2. Dissolvents ................................................................................................. 90�

3.2.3. Sòls ............................................................................................................ 91�

3.2.4. Biochars ..................................................................................................... 93�

3.3. Metodologia de treball ........................................................................................... 95�

3.3.1. Estudis de sorció ........................................................................................ 95�

3.3.1.1. Sorció de tetraciclines en sòls .......................................................... 95�

3.3.1.2. Sorció de sulfametazina en biochar i mescles sòl-biochar ................ 96�

3.3.2. Determinació de les concentracions aquoses de sorbat ........................... 100�

3.3.2.1. Determinació cromatogràfica de tetraciclines ................................. 100�

3.3.2.2. Determinació cromatogràfica de la sulfametazina .......................... 101�

3.3.2.3. Determinació de la sulfametazina per escintil·lació líquida ............. 102�

 

 

 

 

 



Capítol 4. Resultats i discussió ................................................................................. 105�

4.1.� Sorció de tetraciclines en sòls ............................................................................ 107�

4.1.1. Publicació 1. “Sorption of tetracyclines onto natural soils: data analysis  

and prediction” ......................................................................................... 109�

4.1.2. Discussió dels resultats ............................................................................ 137�

4.2. Sorció de sulfametazina en biochar i mescles sòl-biochar ................................... 143�

4.2.1. Publicació 2. “Speciation of the ionizable antibiotic sulfamethazine  

on black carbon (biochar)” ........................................................................ 145�

4.2.2. Publicació 3. “Predicting contaminant adsorption in black carbon  

(biochar)-amended soil for the veterinary antimicrobial sulfamethazine” .. 163�

4.2.3. Discussió dels resultats ............................................................................ 213�

4.3. Tractament de dades d’isotermes de sorció ........................................................ 224�

4.3.1. Fonament matemàtic ................................................................................ 226�

4.3.2. Exemples d’aplicació ................................................................................ 234�

 

Capítol 5. Conclusions ............................................................................................... 249�

 

 

  



 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

OBJECTIUS 

Capítol 1 

 

 

 

 



 

 

 



Objectius 3 
 

L’objectiu general de la present tesi ha estat l’estudi de la sorció d’agents antimicrobians 

en el sistema sòl-aigua. Els fàrmacs estudiats han estat les tetraciclines i les 

sulfonamides, dues famílies àmpliament utilitzades en medicina veterinària, que presenten 

una entrada contínua al medi ambient. Des d’un punt de vista global, aquesta tesi pretén 

contribuir al coneixement del comportament d’aquests antimicrobians en el sòl. D’altra 

banda, també s’ha estudiat la capacitat del biochar per tal d’augmentar la retenció en el 

sòl d’un antimicrobià d’elevada mobilitat.  

Aquests objectius es concreten en els següents punts: 

• Caracteritzar i modelitzar la sorció de tetraciclines en un grup ampli de sòls per tal 

d’obtenir informació sobre els mecanismes que intervenen en la retenció d’aquests 

fàrmacs. 

• Identificar les propietats fisicoquímiques de sòl i tetraciclina que tenen més 

influència sobre la sorció d’aquests fàrmacs i desenvolupar models de predicció de 

la sorció.  

• Avaluar el potencial del biochar com a sorbent d’una sulfonamida d’elevada 

mobilitat ambiental en el sistema biochar-aigua i elucidar els mecanismes 

involucrats en la sorció. 

• Estudiar la sorció d’una sulfonamida d’elevada mobilitat ambiental en sòls 

esmenats amb biochar.  
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2.1. Agents antimicrobians 

Un agent antimicrobià és una substància capaç d’eliminar o inhibir el creixement i la 

reproducció de microorganismes com bacteris, fongs o protozous. Avui en dia, el seu ús 

s’estén des de la medicina humana i veterinària fins a l’horticultura.  

Les malalties i infeccions han estat una de les principals causes de mortalitat des dels 

orígens de la humanitat. Per aquesta raó s’han estat buscant remeis eficaços, com l’ús 

d’antimicrobians, que permetessin guarir als individus malalts des de l’antiguitat. 

Existeixen indicis arqueològics de l’ús de tetraciclines a l’antiga Núbia, regió situada entre 

l’actual sud d’Egipte i nord del Sudan, fa uns 1500 anys [1]. D’altra banda, la medicina 

tradicional xinesa ha estat emprant durant milers d’anys herbes amb certa activitat 

antimicrobiana [2]. Però no va ser fins al segle XIX quan es va començar a entendre i 

establir una connexió entre la existència de microorganismes patògens i l’aparició de 

malalties [3]. Concretament, durant la segona meitat del segle XIX, L. Pasteur va observar 

que alguns microorganismes podien inhibir el creixement d’altres dins un mateix medi de 

cultiu. Vint anys després, M. Ward va batejar el fenomen mitjançant el terme “antibiosis” 

[4]. Però no va ser fins al segle XX quan es van començar a sintetitzar els primers 

antimicrobians. L’any 1909, S. Hata i P. Ehrlich van descobrir l’arsfenamina, el primer 

antimicrobià amb activitat contra la sífilis, el qual va ser comercialitzat posteriorment amb 

el nom de Salvarsan. Aquest fet, junt amb el descobriment de la penicil·lina (1928) i el 

prontosil (1932) per part de A. Fleming i G. Domagk respectivament, va marcar el principi 

de l’era dels antimicrobians. 

Els agents antimicrobians poden presentar un origen “natural” (procedents de 

microorganismes com fongs o bacteris), semisintètic (compostos naturals químicament 

modificats) o sintètic. Tot i que el terme antibiòtic s’utilitza de forma genèrica, estrictament 

parlant, un antibiòtic és un agent antimicrobià d’origen natural. Així, podem considerar que 

la penicil·lina va ser el primer antibiòtic descobert, perquè Fleming la va obtenir d’un fong 

anomenat Penicillium notatum. Els antimicrobians d’origen natural més emprats 

actualment són: 

• Aminoglicòsids 

• �-lactàmics  

• Macròlids 
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• Poliens 

• Polipèptids 

• Tetraciclines 

D’altra banda, els antimicrobians d’origen sintètic més emprats són:  

• Quinolones 

• Nitrofurans  

• Nitroimidazoles 

• Sulfonamides 

Els agents antimicrobians poden actuar vers els microorganismes mitjançant diversos 

mecanismes, els més importants dels quals es troben recollits en la Taula 2.1.  

Taula 2.1. Mecanismes d’acció d’agents antimicrobians. 

Mecanismes d’acció Grup Exemples 

Inhibició de la síntesi de 
la paret cel·lular 

�-lactàmics Penicil·lina, cefalosporina, cefamicina, 
monobactàmic,  

inhibidor de �-lactamasa, ampicil·lina 

Glicopèptids Vancomicina, teicoplanina, daptomicina 

Altres Bacitracina, fosfomicina, cicloserina 

Inhibició de la integritat 
de la membrana 
citoplasmàtica 

Polipèptids Polimixina B, colistina, nisina 

Poliens antimicòtics Nistatina, natamicina, amfotericina B 

Ionòfors Calcimicina, monensina, salinomicina 

Inhibició de la síntesi de 
proteïnes  

Aminoglicòsids Estreptomicina, kanamicina 

Tetraciclines Oxitetraciclina, doxiciclina 

Macròlids Eritromicina, claritromicina 

Lincosamides Lincomicina, clindamicina 

Amfenicols Cloramfenicol 

Altres Àcid fusídic  

Inhibició de la síntesi de 
d’àcids nucleics  

Quinolones Ciprofloxacina, norfloxacina 

Rifamicines Rifampicina 

Nitroimidazoles Metronidazole 

Inhibició de la síntesi de 
metabòlits intermediaris 

Sulfonamides Sulfadiazina, sulfametazina 

Diaminopirimidines Trimetoprim 

 



Introducció 9 
 

2.2. Ús d’agents antimicrobians en medicina veterinària 

Durant els últims temps, l’increment de la producció ramadera a escala mundial ha 

estimulat el desenvolupament de la ramaderia intensiva. Aquest tipus d’explotació es 

caracteritza per confinar una gran quantitat d’animals en espais reduïts i requereix el 

control de les infeccions per tal d’evitar contagis massius que comprometin la 

productivitat. En conseqüència, el consum d’antimicrobians en medicina veterinària ha 

experimentat un gran augment i ha motivat l’adopció de pautes diferents a les marcades 

en medicina humana [5]. Podem distingir diferents aplicacions: 

• Prevenció, tractament i control de les malalties d’origen bacterià. Aquests objectius 

poden ser assolits mitjançant l’aplicació terapèutica, metafilàctica i profilàctica 

d’agents antimicrobians. L’ús terapèutic fa referència al tractament de malalties 

diagnosticades. Les dosis terapèutiques administrades estan estrictament 

relacionades amb les espècies i l’estat de la malaltia, i solen ser altes durant 

períodes curts de temps. La metafilaxi es prefereix quan un petit grup dins de 

l’explotació ramadera presenta els primers símptomes de malaltia. Llavors, es duu 

a terme una medicació primerenca de tot el grup. Finalment, la profilaxi és sinònim 

d'una administració del fàrmac preventiva, per exemple abans d'intervencions 

quirúrgiques, transport de bestiar, barreja d'animals de diferents ramats o per 

prevenir d'algunes malalties com la mastitis en les vaques lleteres [6-7].   

• Promoció del creixement. L’administració d’antimicrobians a dosis baixes durant 

llargs períodes de temps provoca un increment de l’índex de conversió d’un 

animal, és a dir, millora la seva eficiència alimentària fins al 10 % i l’animal 

engreixa més ràpidament [5, 8]. En general, aquesta pràctica es realitza mitjançant 

una administració de pinsos medicamentosos que contenen nivells subterapèutics 

d’antimicrobians [9]. L’origen de la mateixa es remunta a finals dels anys quaranta, 

quan es va descobrir que els pollastres alimentats amb pinsos que contenien 

residus de tetraciclina creixien més ràpidament [10-11]. D’ençà d’aquest 

descobriment, la utilització d’antimicrobians com a promotors de creixement es va 

estendre ràpidament com una pràctica habitual en la ramaderia intensiva. Avui en 

dia, hi ha molta controvèrsia sobre la incidència que aquesta pràctica pot tenir en 

l’augment de la resistència bacteriana. En la Unió Europea (UE), des de l’any 2006 
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està prohibit l’ús d’aquests agents per a promoure el creixement [12]. Tanmateix, 

en altres països encara és una pràctica habitual [13].  

Les dades sobre vendes d'antimicrobians a nivell internacional són de difícil accés. 

Malgrat tot, s’estima que el consum mundial d’antimicrobians és d’1 a 2 x 105 tones anuals 

i genera aproximadament 42000 milions de dòlars a l’any [14-15]. D’altra banda, tot i que 

existeix certa controvèrsia [16], la quantitat d'antibiòtics utilitzats per la indústria 

agroalimentària sembla estar entre un 35-70 % de la producció total, en funció del marc 

normatiu establert a cada país [17-19]. Per exemple, els Estats Units d’Amèrica (EUA) 

estan emplaçats a l’extrem superior d’aquest interval, mentre que la UE es troba 

actualment a l’extrem inferior. La Figura 2.1 resumeix les vendes d'antimicrobians als EUA 

i països europeus difoses per l'Agència Europea del Medicament o EMA (European 

Medicines Agency) i l'Administració nord-americana d'Aliments i Medicaments o FDA 

(Food and Drug Administration) en el període 2009-2010 [20-21]. S’observa que els 

antimicrobians més emprats són tetraciclines, sulfonamides, penicil·lines i macròlids.  

En relació a les vendes dins el marc geogràfic europeu, tal com es pot observar en la 

Figura 2.2, Espanya és un dels consumidors més importants d’antimicrobians ja que es 

tracta d’un dels principals productors europeus de bestiar. 

Concretament, la quantitat total d’antimicrobians venuda a Espanya, segons l’Agencia 

Española de Medicamentos y Productos Sanitarios (AEMPS), va ser de 1102 tones durant 

el període 2009-2010 [22]. Els antimicrobians més utilitzats per ordre decreixent van ser: 

tetraciclines, sulfonamides i penicil·lines (Figura 2.3). En clau catalana, les tendències de 

consum a Catalunya són similars a les d'Espanya.  
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Figura 2.1. Vendes d'antimicrobians (percentatges sobre les tones totals) als EUA i en alguns 
països europeus durant el període 2009-2010. Fonts: EMA i FDA [20-21]. 
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Figura 2.2. Venda d'antimicrobians en alguns països europeus durant el període 2009-2010. 
Acrònims: Noruega (NO), Suècia (SE), Finlàndia (FI), Suïssa (CH), República Txeca (CZ), 
Dinamarca (DK), Regne Unit (UK), Països Baixos (NL), França (FR) i Espanya (SP). Font: EMA 
[20]. 
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Figura 2.3. Vendes d'antimicrobians (percentatges sobre les tones totals) a l’estat espanyol durant 
el període 2009-2010. Font: AEMPS [22]. 

L’ús d’antimicrobians en la ramaderia ha permès augmentar de forma molt important la 

producció d’aliments d’origen animal, però també presenta inconvenients. D’una banda, la 

possible presència de residus d’aquests fàrmacs en els aliments. D’altra banda, la seva 

entrada al medi ambient, la qual es tracta a continuació. 
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2.3. Presència d’antimicrobians en el medi ambient  

En les dues últimes dècades, els científics han mostrat una preocupació creixent sobre la 

presència de productes farmacèutics, particularment substàncies amb acció 

antimicrobiana, en el medi ambient [23-25].  

Els primers en informar del problema van ser Watts et al. [26] als anys vuitanta, quan van 

detectar tetraciclina i eritromicina en rius del Regne Unit. Des d’aquest fet, molts estudis 

posteriors han confirmat la presència de traces d'antimicrobians (p. ex. penicil·lines, 

tetraciclines, sulfonamides, macròlids i quinolones) a nivells de concentració que van des 

de parts per trilió (ppt) fins a parts per milió (ppm) en sòls, sediments, aigües subterrànies 

i superficials [27-32]. Aquests valors depenen de la via d’entrada, de les propietats 

fisicoquímiques del fàrmac i del medi, i de les condicions ambientals. 

 

2.3.1. Vies d’entrada als diferents compartiments ambientals 

Hi ha diverses vies d’entrada d’agents antimicrobians al medi ambient (Figura 2.4). Els 

principals focus que contribueixen a la disseminació dels antimicrobians són els següents: 

• La medicina veterinària. Aquesta es considera la via més important [33], ja que els 

antimicrobians no són metabolitzats completament pels animals. Tot i que el grau 

de metabolisme depèn de l'espècie animal, dosi i mode d’administració del fàrmac, 

s'estima que aproximadament entre el 30-90 % del compost actiu original s'excreta 

per l'orina o la femta [34-35]. En conseqüència, quan els fems d’animals medicats 

s'utilitzen per fertilitzar un sòl agrícola, entren en el sòl agents antimicrobians i els 

seus metabòlits. A més a més, els metabòlits d’aquests antimicrobians poden 

mantenir certa activitat biològica, així com retornar a l'estructura del compost 

original [36].  

La piscicultura és una altra activitat que contribueix a la disseminació d’agents 

antimicrobians. Els estudis indiquen que aproximadament el 70-80 % dels fàrmacs 

administrats en aquesta pràctica acaben en els sediments [37].  

• La medicina humana. Els antimicrobians i els seus metabòlits, procedents 

d’hospitals i llars, són transportats a través de la xarxa de clavegueram municipal 

fins a l’estació depuradora d'aigües residuals (EDAR) corresponent, on no són 
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completament eliminats [38-40]. Per exemple, dins el territori espanyol, Alexy et al. 

[41] han demostrat l’existència de depuradores que presenten una eficiència 

d’eliminació per al sulfametoxazole que no supera el 60 %. Aquest fet és confirmat 

per la presència d'antimicrobians en els efluents i els fangs procedents de les 

depuradores [42-45]. En última instància, aquests compostos fins i tot poden 

arribar a les aigües destinades al consum humà [46-47].  

• Els residus de la indústria farmacèutica. Aquesta tercera ruta té en compte la 

contribució dels residus procedents de la fabricació d’antimicrobians per part de la 

indústria farmacèutica. No obstant, les pràctiques de gestió de residus 

implementades fan que es tracti d’un focus poc rellevant [48]. 

 

 

Figura 2.4. Vies i possible distribució dels antimicrobians en el medi ambient. 
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La suma de tots aquests factors diferents facilita l’entrada contínua al medi ambient 

d’agents antimicrobians, metabòlits i productes de degradació. Tot i que sol tractar-se de 

concentracions relativament baixes, els antimicrobians poden provocar efectes negatius a 

llarg termini. D’una banda, la seva presència i persistència provoca una alteració del 

funcionament de les comunitats de microorganismes residents en el medi contaminat [49]. 

D’altra banda, l’exposició continuada a nivells baixos d’antimicrobians en el medi exerceix 

una pressió selectiva que afavoreix l’aparició i proliferació de bacteris resistents [50]. 

Aquest últim fenomen s’origina mitjançant la mutació i l’adquisició genètica de resistència 

a través de la transferència de gens horitzontal [51-53]. Hi ha estudis que indiquen 

l’existència d’una relació directa entre les pràctiques agrícoles que empren fems 

contaminats i la consegüent aparició de gens de resistència [54-55]. Així, a més de la 

resistència antimicrobiana procedent d’hàbitats clínics, també s’hi suma la d’origen 

mediambiental [56-57]. De fet, la dispersió de substàncies antimicrobianes en el medi 

ambient s’accepta com una de les principals causes de l’aparició de soques de bacteris 

resistents [58]. A més a més, els compartiments ambientals no són estancs i existeixen 

evidències de transferència de resistència a patògens humans [59]. Aquest fet ocasiona 

infeccions que cada cop són més difícils de tractar, fins al punt que poden donar lloc a 

seriosos efectes com són l’augment de la mortalitat, l’encariment dels tractaments, etc. 

[60-62]. Així, l’Organització Mundial de la Salut (OMS) ha considerat que es tracta d’un 

risc molt important per a la salut pública i ha proposat implantar una estratègia global per 

tal de minimitzar-lo [63].  

Des de fa uns anys, s’administren antimicrobians diferents en medicina veterinària i 

humana. Però aquesta mesura ha resultat ésser poc efectiva, ja que els bacteris poden 

desenvolupar resistències creuades, és a dir, poden esdevenir resistents a grups 

d’antimicrobians amb una estructura química similar [64].  

A més d’accions com la ja adoptada a la UE, sobre la prohibició d’ús d’antimicrobians com 

a promotors del creixement, sembla absolutament necessari posar en marxa estratègies 

globals i establir un ús prudent tant en l’agricultura com en el consum humà 

d’antimicrobians. 
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2.3.2. Contaminació de sòls agrícoles i sediments 

Durant els últims anys, molts estudis s’han centrat en la contaminació de sòls i sediments 

amb antimicrobians, ja que aquesta es considera una de les seves principals vies 

d’entrada al medi ambient. Aquesta incorporació pot succeir de manera directa o indirecta. 

La via directa, comprèn des de l’administració d’antimicrobians durant les pràctiques 

d’aqüicultura, fins al lliure pasturatge d’animals medicats en espais més o menys limitats. 

En aquests casos es produeix una contaminació important de sòls i aigües a nivell local. 

Per contra, la via indirecta és la que ocorre quan s’empren fems (sòlids o líquids) o fangs 

procedents d’una EDAR per tal de fertilitzar conreus agrícoles. En aquests residus també 

s’han detectat concentracions relativament elevades d’antimicrobians. Per exemple, la 

concentració de sulfonamides i tetraciclines en fems pot arribar a ser de l’ordre de 

centenars de mg kg-1 [65-66] i en fangs d’EDAR s’han reportat nivells de fluoroquinolones 

per sobre d’1 mg kg-1 [67].  

Generalment, els fems es solen emmagatzemar durant períodes variables de temps, i al 

llarg d’aquests els antimicrobians es poden degradar i sofrir transformacions en major o 

menor mesura. Per tant, és recomanable deixar envellir els fems uns mesos abans 

d’aplicar-los per tal de minimitzar la posterior contaminació de sòls [68].  

En funció de les propietats fisicoquímiques del parell sòl/antimicrobià, aquests últims 

seran més o menys persistents un cop incorporats al sòl. A partir d’aquí, els 

antimicrobians es poden escolar cap a les aigües superficials, lixiviar cap a les aigües 

subterrànies, quedar retinguts pels diferents components del sòl o ser sotmesos a 

processos de degradació tant biològics com fisicoquímics. Per la seva part, els processos 

de degradació biològica estan relacionats amb el catabolisme microbià. D’altra banda, 

també poden ser importants els processos de degradació abiòtica com la hidròlisi, la 

termòlisi, les reaccions redox i/o la fotodegradació [69]. En darrer terme, els 

antimicrobians també poden ser absorbits per plantes destinades al consum humà o 

arribar a organismes que habiten en el sòl [70].  
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2.4. Interacció dels agents antimicrobians amb el sòl 

2.4.1. Sorció 

La sorció és el procés fisicoquímic que engloba les possibles interaccions que determinen 

la retenció d’un contaminant en el sòl. L’estudi i la caracterització de la sorció és un tema 

complex, ja que poden tenir lloc de manera simultània diverses interaccions.  

La sorció governa el destí, la mobilitat i els efectes que poden tenir els antimicrobians en 

el medi ambient. Així, els antimicrobians més fortament retinguts en el sòl són els que 

presenten menys disponibilitat per als organismes natius, menor tendència a ser 

transportats a les aigües subterrànies o superficials, menor fotodegradació i menor 

participació en processos d’hidròlisi, redox, etc. [71]. Els estudis de sorció són importants 

per realitzar avaluacions de risc ambiental o per planificar procediments de remeiació si 

existeix una contaminació [72].  

El procés de sorció correspon al bescanvi de molècules o ions (sorbats), entre una fase 

fluïda (líquida o gas) i una fase sòlida (sorbent) en equilibri amb aquesta. En el marc 

d’aquesta tesi, la fase líquida correspon a la solució aquosa, mentre que la fase sòlida és 

el sòl. Des d’un punt de vista quantitatiu, la sorció d’un compost es descriu generalment 

mitjançant el coeficient de distribució (Kd), expressat en unitats de volum per massa de 

sorbent (L kg-1). 

�� � ���� (2.1) 

Aquest coeficient estableix una relació, en condicions, d’equilibri entre CS (mg kg-1) i CW 

(mg L-1), que són la concentració de sorbat en la fase sòlida i la concentració de sorbat en 

la fase líquida, respectivament. Així, els compostos que presenten valors de Kd elevats, 

mostren una forta afinitat vers el sorbent i tindran menys tendència a ser transportats cap 

altres compartiments, com les aigües subterrànies i superficials. Cal recordar que Kd no és 

una constant termodinàmica, i per tant depèn d’altres variables, com el pH i la força iònica 

de la solució, les propietats fisicoquímiques del sòl, etc. Generalment, els estudis de 

desplaçament en columna i per lots, també coneguts amb els corresponents noms 

anglosaxons de “column displacement” i “batch”, són els mètodes més emprats per a la 

determinació de Kd [73-74].  
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Un agent antimicrobià pot interaccionar amb els setis de la superfície del sorbent 

mitjançant un procés de quimiosorció, fisiosorció i/o bescanvi iònic. La quimiosorció 

implica la formació d’un enllaç covalent, amb entalpies superiors a 84 kJ mol-1. En canvi, 

la fisiosorció es considera una interacció intermolecular energèticament més feble i no 

comporta la formació d’un enllaç covalent. En els estudis ambientals centrats en la sorció 

de contaminants orgànics, la fisiosorció es considera el tipus d’interacció més habitual. 

Des del punt de vista del sorbent, cal tenir en compte que els sòls naturals, solen 

presentar una certa càrrega negativa dins l’interval de pH ambiental (4 – 8). Els principals 

responsables són els grups funcionals de la matèria orgànica –principalment carboxils i 

fenols– i els grups hidroxils situats a la perifèria de la fracció mineral. En conseqüència, 

els cations de la solució són atrets electrostàticament cap aquests grups desprotonats per 

tal de mantenir la neutralitat elèctrica. Per la seva banda, la matèria orgànica hidratada es 

pot comportar com una fase gel no massa compacta, capaç de permetre la dissolució o 

“partició” de sorbats [75-76].  

Si s’estudia la sorció des del punt de vista del sorbat, l’estructura molecular d’aquest és 

clau ja que determina el volum que ocupa, la solubilitat en aigua (SW), la hidrofobicitat, etc. 

Els antimicrobians són molècules orgàniques relativament grans que presenten diversos 

grups funcionals en la seva estructura que influeixen decisivament en la sorció. Alguns 

d’aquests grups són ionitzables en l’interval de valors de pH dels sòls naturals i per tant, 

en funció del pH de la solució es poden trobar en forma catiònica, aniònica, neutra o 

zwitteriònica, oferint la possibilitat d’establir diferents interaccions. Les espècies 

carregades del fàrmac es poden bescanviar pels ions natius del sòl. Sovint es tracta d’un 

bescanvi catiònic, on el grup funcional carregat positivament sol tractar-se d’un grup 

amino, imina o un N heterocíclic protonat. Tot i que és menys freqüent, també existeixen 

processos de bescanvi aniònic, on un grup funcional del sorbat carregat negativament, 

com un carboxil, pot bescanviar un anió, per exemple un clorur, en la superfície.  

D’altra banda, les espècies no ionitzades (un zwitterió o una molècula sense càrrega) 

també poden interaccionar amb la matèria orgànica i els minerals del sòl. En el cas dels 

zwitterions, la separació espaial entre càrregues pot ser suficient perquè cada càrrega 

pugui interaccionar amb els grups funcionals de la superfície adients. En canvi, els 

fàrmacs no ionitzables, presenten interaccions hidrofòbiques amb regions del sorbent 

d’aquesta mateixa naturalesa.  
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Els compostos sense càrrega, també poden interaccionar mitjançant la formació de ponts 

d’hidrogen, en els que participen generalment grups funcionals com amino, fenol, hidroxil 

o carboxil. Aquest tipus d’interacció, tot i que no es considera un enllaç covalent, pot 

presentar unes entalpies de formació amb valors compresos entre ~6 - ~70 kJ mol-1.  

Les molècules sense càrrega també poden interaccionar mitjançant les forces de van der 

Waals (vdW), que tenen lloc entre dipols permanents o induïts per les molècules de les 

proximitats. N’hi ha de tres tipus: dipolars, d’inducció i de dispersió. Pel que fa als 

fàrmacs, al tractar-se de molècules relativament grans, les més importants són les de 

dispersió [77]. Aquestes, anomenades London-vdW, són el resultat de la formació de 

dipols de vida curta. Aquest dipol momentani indueix dipols de càrrega oposada en altres 

molècules, i aquests s'atreuen entre si per un temps curt [78]. Tot i que són interaccions 

més febles que els ponts d’hidrogen, les forces de vdW són additives i poden esdevenir 

significatives en cas de macromolècules.   

Per acabar, els fàrmacs també poden presentar interaccions de transferència de càrrega, 

mitjançant la formació d'un complex donador-acceptor d'electrons (e–), que comporta la 

superposició dels seus orbitals moleculars respectius i un canvi parcial de les densitats 

electròniques. Aquest tipus d’interaccions són molt freqüents entre sistemes conjugats �. 

En aquest cas, s’anomenen interaccions �-� donador-acceptor d’e– (�-� EDA). Es tracta 

d’una interacció energèticament semblant a un pont d’hidrogen fort, però aquesta 

magnitud pot variar considerablement en funció del substituents dels anells aromàtics. 

Aquests substituents es divideixen en dues classes: els “rics” en densitat electrònica (ex:  

-fenil, -CH=CR2, -NH2, -NR2, -OH, -OR, -O–, etc.) i els “pobres” en densitat electrònica (ex: 

-NO2, -CN, -NR3
+, C(=O)R, -SO2R, etc.), els quals donen lloc a anells donadors � o 

acceptors �, respectivament. En aquests sistemes s’estableix un flux de densitat 

electrònica que s’origina en l’àtom donador, creua els anells i acaba a l’àtom acceptor 

(Figura 2.5). 
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Figura 2.5. Flux de densitat electrònica entre dues molècules aromàtiques amb substituents de 
diferent caràcter.   

Les interaccions �-� EDA són freqüents en sistemes i processos molt diversos, com ara 

l’apilament de nucleòtids adjacents d’àcid ribonucleic, plegament i formació d’agregats de 

proteïnes, reconeixement molecular, funcionalitat dels nanomaterials, etc. També 

influeixen en les estructures cristal·lines formades per anells aromàtics. En aquestes, les 

conformacions termodinàmicament més estables quan s’estableix una interacció �-� EDA 

són de tipus sandwich, desplaçament en paral·lel i en forma de “T” (Figura 2.6) [79].  

 

Figura 2.6. Possibles conformacions quan s’estableix una interacció �-� EDA entre dos benzens.  

La Figura 2.7 recull totes les interaccions que s’han descrit en el present apartat. El 

conjunt d’aquestes condicionaran en gran mesura el valor de Kd.  
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Figura 2.7. Diferents interaccions que poden tenir lloc entre una molècula orgànica ionitzable i els 
diferents components que integren el sòl.  

 

2.4.2. Isotermes i models de sorció 

En la major part dels casos, el valor de Kd varia amb la concentració de sorbat. La 

construcció d’una isoterma de sorció es considera la manera més comuna de caracteritzar 

la retenció d’un determinat contaminant en el sòl. Es tracta d’una aproximació 

experimental que permet avaluar la variació de la sorció en funció de la concentració de 

sorbat en determinades condicions experimentals (temperatura, pressió, pH, força iònica, 

etc.). Una isoterma de sorció és la representació gràfica de CS en funció de CW, on cada 

punt representa un valor de Kd. Des d’un punt de vista matemàtic, Kd correspon al valor 

del pendent de la isoterma en cada punt.  

Giles et al. [80-81] van classificar les isotermes en quatre categories diferents en funció de 

la forma que poden presentar: classe H, L, C i S (Figura 2.8). 
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Figura 2.8. Els quatre tipus d’isotermes segons la classificació de Giles et al. [80]. 

La isoterma de tipus L és la més freqüent en estudis de sorció en sòls. Aquest tipus indica 

una gran afinitat entre sorbat i el sorbent a baixes CW, la qual va disminuint a mesura que 

augmenta el cobriment de la superfície del sorbent. Un cas extrem d’aquesta isoterma és 

la de tipus H, anomenada d’alta afinitat, que presenta un pendent inicial molt elevat.  

La isoterma de tipus C es caracteritza per un pendent constant en un interval de Cw. Hi ha 

dues interpretacions d’aquest fet: l’existència d’un excés de setis a la superfície en una 

situació lluny de la saturació, o bé que la sorció de sorbat comporta la creació de nous 

setis capaços de sorbir la mateixa quantitat de sorbat. Sovint, aquest tipus d’isotermes 

s’anomenen isotermes de partició constant perquè recorden el comportament lineal que 

presenta la partició d’un compost orgànic hidrofòbic entre dos líquids immiscibles.  

Finalment, la isoterma de tipus S es distingeix per presentar un punt d’inflexió que 

comporta un augment sobtat del pendent. Aquest comportament és generalment atribuït a 

una cooperació entre les molècules sorbides.   

Les isotermes de sorció són eines que ens permeten conèixer d’una manera empírica i 

macroscòpica la distribució de masses entre dues fases. En general, proporcionen 
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informació sobre el mecanisme de sorció, però no permeten l’assignació d’un determinat 

mecanisme de manera conclusiva. La caracterització d’un mecanisme de sorció requereix 

un estudi més exhaustiu, com per exemple, la mesura de CS mentre es varia alguna 

propietat de la solució (com el pH [82]), o mitjançant la realització d’estudis de competició 

amb altres sorbats. Aquests últims, sovint serveixen per esbrinar quina part de la molècula 

es troba involucrada en la sorció.  

L’objectiu quan s’estudia una isoterma de sorció és l’obtenció d’una equació matemàtica 

que permeti descriure de la forma més acurada possible el comportament del sistema. Els 

models més emprats per descriure les dades obtingudes, són les equacions de Langmuir i 

Freundlich. No obstant, de vegades s’utilitzen combinacions de les mateixes o equacions 

més complexes, quan les anteriors no s’ajusten prou adequadament als valors 

experimentals. Per acabar, cal indicar que quants més paràmetres presenti un model, més 

difícil esdevindrà adjudicar un significat físic a cada paràmetre obtingut. A continuació, es 

descriuen més detalladament les equacions de Langmuir i Freundlich. 

 

Equació de Langmuir 

El model de Langmuir és teòric i parteix de les següents suposicions:  

• Hi ha un nombre limitat de setis de sorció amb la mateixa energia.  

• La sorció és de tipus monocapa.  

• No existeix interacció entre les espècies sorbides en la superfície.  

• Es pot assolir el màxim recobriment del sorbent.  

En els seus orígens, l’equació de Langmuir ha estat molt emprada per descriure la 

adsorció de molècules de gas sobre una superfície sòlida. Tot i que la sorció en els 

sistemes sòl-aigua dista molt de complir tots els requisits, l’equació de Langmuir és molt 

emprada sobretot quan existeix un mecanisme de sorció predominant i la isoterma 

presenta un perfil de tipus L. La relació entre CS i CW segons el model de Langmuir s’obté 

segons l’equació següent:  

�� � � 	 �
� 	 ��� � �
� 	 ��� (2.2) 
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on b (mg kg−1) i KL (L mg−1) són la capacitat de sorció màxima del sòl i la constant de 

sorció de Langmuir, respectivament. Aquesta última està relacionada amb la intensitat de 

sorció.  

 

Equació de Freundlich 

El model de Freundlich considera l’existència de diferents tipus de setis, amb les seves 

corresponents energies de sorció [83]. L’equació de Freundlich s’obté com a resultat de 

combinar les equacions de Langmuir per a cada tipus de seti, i ve definida per:  

�� � ��� 	 ���� (2.3) 

on KF (mg1−N LN kg−1) i N (adimensional) són el coeficient de Freundlich i el paràmetre de 

linealitat, respectivament. KF està relacionat amb la magnitud de la sorció i N dóna una 

idea de la linealitat de la isoterma. N també proporciona una mesura sobre la 

heterogeneïtat dels setis de sorció en la superfície del sorbent. En el cas particular d’una 

isoterma de tipus C, és a dir lineal (N = 1), KF equival a Kd. L’equació de Freundlich 

presenta una elevada versatilitat perquè permet ajustar isotermes de tipus H, L i C. 

 

2.5. Avaluació de risc ambiental 

Els agents antimicrobians són dissenyats amb el propòsit de presentar una elevada 

activitat biològica. Tot i que sovint en el medi ambient es troben a baixes concentracions, 

els seus efectes perjudicials a mitjà i llarg termini poden esdevenir importants, i per 

aquesta raó la seva presència és motiu de preocupació.  

Els principals organismes afectats per la dispersió d’antimicrobians en el medi són els 

bacteris, els fongs i les microalgues [84-86]. De fet, un cop introduïts en els sòls, els 

antimicrobians poden provocar canvis en la diversitat, les funcions bàsiques i les 

resistències de les comunitats bacterianes que hi habiten [87]. A més a més, també poden 

inhibir la descomposició de la matèria orgànica del sòl [88].  

Els pocs estudis fets sobre els efectes tòxics que produeixen els antimicrobians en els 

organismes que pertanyen a nivells superiors de la xarxa tròfica (com ara algues, plantes, 

peixos, crustacis i cucs de terra) indiquen que els efectes són poc rellevants als nivells de 
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concentració ambientals [89-90]. El que actualment centra l’interès de la comunitat 

científica són els possibles efectes indirectes que els diferents antimicrobians poden 

introduir a llarg termini. 

Per tal de reduir el risc ambiental que suposa la disseminació d’antimicrobians, alguns 

països han optat per establir una regulació. Concretament dins el marc europeu, les 

directives europees 2001/83/EC [91] i 2001/82/EC [92], dictaminen que tots els 

antimicrobians, tant d’ús humà com veterinari, s’han de sotmetre a estudis d’avaluació de 

risc ambiental abans de la seva introducció al mercat.  

Fins al dia d’avui, en la UE no es consideren els residus d’antimicrobians en sòls o aigües 

com a contaminants prioritaris (Directives 2000/60/EC i 2008/105/EC)[93-94], per tant, no 

han estat sotmesos a mesures concretes de control de contaminació ni normes 

específiques de qualitat ambiental. Es tracta de compostos inclosos dins la categoria de 

contaminants emergents, és a dir, substàncies de les que encara es desconeix l’efecte en 

el medi ambient. Malgrat aquesta manca de regulació actual, no es descarta que puguin 

ser inclosos en la categoria de contaminants prioritaris. 

La necessitat d’harmonitzar les diferents normatives existents a nivell internacional, ha 

comportat que el comitè de la Veterinary International Cooperation on Harmonization 

(VICH) hagi desenvolupat unes guies força específiques amb la intenció d’avaluar el risc 

ambiental produït pels fàrmacs emprats en veterinària. El VICH és un programa trilateral 

entre Japó, EUA i UE, tot i que altres països com Austràlia, Canada o Nova Zelanda hi 

actuen com observadors. 

El VICH proposa una guia per a l’avaluació del potencial risc ambiental que pot tenir un 

fàrmac. Aquesta guia, també és acceptada pel Committee for Medicinal Products for 

Veterinary Use (CVMP) integrat dins la European Medicines Agency (EMA) [95-97]. Es 

consideren dues fases, la primera (Fase I) comprèn l’estimació de l’exposició en el medi, 

mitjançant la concentració ambiental estimada o PEC (Predicted Environmental 

Concentration). Aquesta es calcula en funció del compartiment sotmès a estudi. Per 

exemple, el valor de PEC corresponent a aigües superficials (PECsurfacewater, en �g L-1) 

depèn de dosi administrada, tipus de tractament, metabolisme animal, factor de dilució, 

factor de penetració al mercat, quantitat d’aigua residual per habitant, etc. En canvi, per 

establir la PEC per a sòls (PECsoil, en �g kg-1), és necessari conèixer dosis d’aplicació, 

profunditat de mescla, densitat del sòl, etc. Segons l’EMA, si els valors de PEC són 
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inferiors a 0.01 �g L-1 pel cas d’aigües superficials o a 100 �g kg-1 pels sòls, es pot 

assumir que el compost molt probablement no representarà cap risc pel medi ambient. 

Per contra, si els valors de PEC són superiors als valors límits o d’acció, cal una avaluació 

ecotoxicològica i s’ha de passar a una segona fase que inclogui una anàlisi del possible 

destí i efecte ambiental del compost estudiat.  

Un estudi realitzat per Hernando et al. [98] recull el risc ambiental potencial que presenta 

una selecció de fàrmacs en aigües superficials, aigües residuals i sediments. L’estudi 

constata que la majoria dels fàrmacs estudiats presenten risc ambiental ja que superen la 

Fase I. L’estudi conclou que les famílies que representen un risc més elevat en aigües 

residuals són els antimicrobians, analgèsics/antiinflamatoris, reguladors lipídics, blocadors 

� i antiepilèptics. En aigües superficials són els analgèsics/antiinflamatoris i antiepilèptics, 

i en sediments són els antimicrobians (concretament la flumequina i l’oxitetraciclina). 

La segona fase (Fase II), comprèn una avaluació de risc ambiental basada no només en 

l’exposició, sinó que també inclou l’anàlisi del destí i els efectes que pot presentar un 

agent antimicrobià en un determinat compartiment ambiental. És a dir, es calcula una PEC 

que inclou més informació que en l’anterior fase. Aquesta fase es divideix en 2 nivells: 

nivell A i nivell B. El nivell A (anomenat també screening) proporciona una predicció inicial 

del risc del fàrmac mitjançant la determinació de propietats fisicoquímiques, 

farmacològiques i toxicològiques. Pel que fa al destí ambiental, la sorció es considera una 

de les principals propietats fisicoquímiques a determinar dins la Fase II. Amb aquest 

objectiu, en el nivell A es recomana la realització d’estudis de sorció seguint la directiva 

106 OECD [74], que permet avaluar la migració des del sòl fins a les aigües superficials i 

subterrànies. Per exemple, si un sòl ha estat contaminat amb un fàrmac i aquest presenta 

un valor de KOC (KOC = 100·Kd / OC %), inferior a 500 L kg-1, s’ha de prosseguir amb una 

avaluació de risc que inclogui els organismes aquàtics (dàfnia, algues o peixos) [99].  

La segona fase també inclou el càlcul de la concentració estimada de no-efecte o PNEC 

(Predicted No Effect Concentration), que s’obté a partir de les dades de toxicitat que 

resulten en determinar EC50 (median Effective Concentration) i LC50 (median Lethal 

Concentration). EC50 i LC50 corresponen a les concentracions d’un compost a les que 

s’observa el 50 % del seu efecte i la concentració necessària per provocar la mort a la 

meitat dels membres d'una població, respectivament. Aquestes es determinen en 

espècies model com algues, peixos i invertebrats en el cas d’aigües, i cucs de terra i 

col·lèmbols en el cas dels sòls. Un cop obtinguts la PEC i la PNEC, es calcula el quocient 
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de risc (RQ) on RQ = PEC/ PNEC. Si RQ és igual o superior a la unitat, es passa al nivell 

B on es duen a terme estudis de toxicitat crònica i es determinen novament la PEC i 

PNEC “refinades” (més específiques per cada substància i compartiment estudiat). En 

aquests estudis es consideren també les dades sobre emissions, el destí i els efectes 

ambientals. Si en aquest últim nivell el valor RQ continua sent superior a 1, es confirma 

que el compost presenta risc ambiental. Com apunt interessant, Grung et al. [100] 

emprant les directrius proposades per l’EMA, han conclòs que la ciprofloxacina, el 

sulfametoxazole i la tetraciclina s’haurien de considerar com a prioritaris ja que presenten 

valors de RQ superiors a la unitat.  

Els estudis corresponents a la Fase II són força laboriosos. Sovint hi ha poca disponibilitat 

de dades experimentals i a més de vegades aquestes són poc fiables. Els models 

matemàtics basats en les relacions quantitatives estructura-activitat o QSAR (quantitative 

structure-activity relationship), són una alternativa per tal d’estimar paràmetres necessaris 

en l’avaluació de risc, com KOW, SW, Kd, biodegradació, bioacumulació, etc., tot i que 

aquests presenten limitacions [101].  

 

2.6. Agents antimicrobians estudiats  

2.6.1. Tetraciclines 

Les tetraciclines són una família d’agents antimicrobians molt emprada, tant en medicina 

humana com en medicina veterinària, a causa de la seva eficàcia contra un gran nombre 

d’infeccions bacterianes.  

La clortetraciclina va ser descoberta als anys 40 per B. Duggar i va ser comercialitzada 

amb el nom d’aureomicina. Aquesta es va obtenir a partir d'un bacteri procedent del sòl 

anomenat Streptomyces aureofaciens. Poc després, A.C. Finlay va aïllar l’oxitetraciclina, 

coneguda amb el nom comercial de terramicina, produïda pel bacteri Streptomyces 

rimosus. D’altra banda, el premi Nobel R. B. Woodward determinà l'estructura de la 

oxitetraciclina, fet que va permetre l’any 1953 que els químics de l’empresa Pfizer, amb 

LL. H. Conover al capdavant del projecte, poguessin sintetitzar la tetraciclina. 

Posteriorment, van aparèixer la doxiciclina i la minociclina, durant les dècada dels 

seixanta i setanta, respectivament. De la mateixa manera que ha passat amb altres 
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antimicrobians, l’ús de tetraciclines pel tractament d’infeccions bacterianes s’ha vist limitat 

durant els últims anys a causa de l’aparició de soques de bacteris resistents. Aquest fet ha 

provocat que en els darrers anys, s’hagi desenvolupat una tercera generació de 

tetraciclines, les glicilciclines, per tal de minimitzar aquest problema [102].  

Les tetraciclines deriven d’una estructura tetracíclica, amb una sèrie de grups funcionals 

enllaçats a diferents posicions. La Figura 2.9 mostra l’estructura bàsica de les 

tetraciclines. Totes tenen en comú un grup metilamino i un carboxamido. Així, les 

diferències entre tetraciclines rauen en la substitució de les posicions 6, 7 i 8. Les 

glicilciclines, presenten, a més substitucions en la posició 9. Tant el tipus de grups 

funcionals, com l’estereoquímica dels mateixos, són fonamentals a l’hora de definir 

l’activitat biològica de les tetraciclines.  

 
Figura 2.9. Estructura general de les tetraciclines més emprades. 

Les tetraciclines presenten un ampli espectre antimicrobià, amb activitat contra bacteris 

grampositius i gramnegatius. En medicina humana, s’empren en el tractament d’infeccions 

de vies respiratòries, malalties de transmissió sexual, acne, gastritis, profilaxi de la 

malària, etc. D’altra banda, en veterinària s’empren en la profilaxi i tractament d’infeccions, 

i en aquells països en que és una pràctica permesa, com a promotors de creixement. 
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2.6.1.1. Propietats fisicoquímiques 

Les tetraciclines presenten diferents formes iòniques en funció del pH del medi. 

L’existència de les diferents espècies, condiciona les interaccions amb els components del 

sòl, i en conseqüència el seu comportament i destí en el medi ambient.  

Les tetraciclines són compostos polars que poden presentar fins a quatre espècies. 

Tanmateix, dins l’interval de pH en què es troben la majoria dels sòls (entre 4 i 8), només 

cal considerar-ne tres. Històricament, l’assignació de les constants de dissociació als seus 

corresponents grups funcionals, ha estat un tema difícil de resoldre. Actualment existeix 

unanimitat pel que fa a aquesta assignació [103].  

La Figura 2.10 mostra els valors de pKa, així com els grups funcionals involucrats, de les 

quatre tetraciclines estudiades en la present tesi. Els equilibris àcid-base, així com les 

espècies involucrades, es troben recollits en la Figura 2.11.   

 

Figura 2.10. Grups responsables i valors de les constants d’acidesa de les tetraciclines. 

 
Figura 2.11. Equilibris àcid-base de les tetraciclines (TET). 
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En la Figura 2.12 es mostra a tall d’exemple, el diagrama de distribució d’espècies de 

l’oxitetraciclina. Les similituds entre les constant d’acidesa fan que les altres tetraciclines 

presentin un patró similar. En el medi ambient, les espècies majoritàries són la 

zwitteriònica i la monoaniònica. 

 

 

Figura 2.12. Diagrama de distribució de l’oxitetraciclina en funció del pH [104]. 

En general, les tetraciclines presenten uns valors de SW dins l’interval 230-52000 mg L-1 i 

uns valors de log KOW entre -1.3 i 0.05 amb una forta dependència del pH [105]. Aquests 

valors indiquen que les tetraciclines presenten, en general, un caràcter força hidròfil.  

Les tetraciclines poden formar complexos amb cations metàl·lics presents en solució o 

integrats dins la xarxa cristal·lina de la fracció mineral dels sòls. Aquests complexos es 

formen mitjançant el grup �-dicetona (C10-C12) i carboxamido (C2) [106].  

Les tetraciclines poden experimentar degradació abiòtica, perdent així bona part de la 

seva activitat biològica. A més de la possibilitat de fotodegradació [107], també s’ha 

observat que en funció del pH poden formar-se epi-tetraciclines, iso-tetraciclines i anhidro-

tetraciclines [108].  
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2.6.1.2. Presència en el medi ambient 

Hi ha molts estudis que confirmen la presència de tetraciclines en els diferents 

compartiments ambientals. En la Taula 2.2, es recullen una selecció de dades que es 

troben a la bibliografia. L’entrada d’aquests compostos al medi es deu majoritàriament a la 

utilització de fems procedents d’animals prèviament medicats per fertilitzar els camps. 

Winckler et al. [109] van confirmar que la família de les tetraciclines pot arribar a presentar 

unes taxes d’excreció, dos dies després de finalitzar la medicació, del 72 %. D’altra 

banda, s’han detectat fems amb uns continguts de tetraciclines de l’ordre de centenars de 

mg Kg-1 [36, 110]. La vida mitjana de l’oxitetraciclina en fems és d’uns 30 dies; tot i així 

s’han detectat concentracions de fins a 820 �g kg-1 després de 5 mesos d’envelliment dels 

fems [66]. 

Un cop aquests fems contaminats són introduïts en els sòls destinats a l’agricultura, les 

tetraciclines queden fortament fixades al sòl. Aquesta elevada retenció anticipa una 

tendència a la persistència i l’acumulació en el sòl, fins al punt que els sòls agrícoles 

poden arribar a presentar concentracions de l’ordre de centenars de �g kg-1. Els estudis 

realitzats per Hamscher et al. [111] en un sòl arenós, repetidament fertilitzat amb fems 

procedents d’animals tractats amb antimicrobians, van evidenciar que la retenció de les 

tetraciclines era elevada, i no es van detectar en les aigües subterrànies de la zona 

estudiada. En la mateixa línia, Blackwell et al. [112] van posar de manifest l’absència de 

tetraciclines en els lixiviats d’un sòl regat, malgrat detectar-hi sulfonamides. D’altra banda, 

es detecten concentracions importants d’oxitetraciclina, un dels antimicrobians més 

emprats en l’aqüicultura, en els sediments que es troben sota les gàbies o a les 

proximitats de les granges [113].  

Tot i disposar d’instal·lacions de tractament d'aigües residuals pròpies, les plantes de 

producció d’aquests compostos poden esdevenir una font de dispersió de tetraciclines 

important. Un estudi realitzat en una instal·lació de la Xina, va posar de manifest que 

l’EDAR de la planta eliminava el 38 % d’oxitetraciclina i en els seus efluents es detectaven 

concentracions de fins a 19.5 mg L-1. El mateix estudi va confirmar que les concentracions 

trobades en les aigües de riu i sediments pròxims eren de fins a 712 �g L-1 i 262 mg kg-1, 

respectivament [114].  
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Taula 2.2. Concentracions màximes de tetraciclines mesurades en diferents compartiments 
ambientals. 

Tipus de mostra Tetraciclina Concentració Referència 

Sòl agrícola 

Oxitetraciclina 305 �g kg-1 [115] 

Tetraciclina 
900 �g kg-1 [116] 

295 �g kg-1 [111] 

Clortetraciclina 

39 �g kg-1 [111] 

30 �g kg-1 [117] 

52 �g kg-1 [118] 

Sediment 

Oxitetraciclina 

813 �g kg-1 [115] 

4.9 mg kg-1 [113] 

10.4 mg kg-1 [119] 

Tetraciclina 0.7 mg kg-1 [119] 

Clortetraciclina 14.7 mg kg-1 [119] 

Efluent EDAR Tetraciclina 1.42 �g L-1 [44] 

Aigua superficial 

Oxitetraciclina 4.49 �g L-1 [115] 

 0.2 �g L-1 [119] 

Tetraciclina 0.2 �g L-1 [119] 

Clortetraciclina 
1 �g L-1 [119] 

0.69 �g L-1 [120] 

Aigua subterrània Tetraciclina 0.13 �g L-1 [121] 

Llacuna de granja Clortetraciclina 1000 �g L-1 [122] 

Aigües residuals granja 
Oxitetraciclina 25 �g L-1 [123] 

Clortetraciclina 33 �g L-1 [123] 

Escorrentia procedent 
de sòl agrícola Oxitetraciclina 32 �g L-1 [124] 
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2.6.2. Sulfonamides 

Les sulfonamides van ser els primers agents antimicrobians d’origen sintètic. L’any 1930 

el fisiòleg alemany G. Domagk va descobrir el p-((2,4-Diaminofenil)azo)benzèsulfonamida, 

que es comercialitzà inicialment amb el nom de prontosil i que era altament eficaç en el 

tractament d’infeccions per estreptococs.  

Uns anys després, J. Trefouel et al. [125] de l'Institut Pasteur de París van suggerir que la 

sulfanilamida, un metabòlit del prontosil, era el component actiu contra els estreptococs. 

D’ençà, el prontosil ha estat considerat un profàrmac, és a dir, una molècula inactiva, que 

allibera la sulfonamida a través d'una reacció de metabolització. Aquesta consisteix en 

una escissió reductora de l'enllaç diazil, tal com es representa en la Figura 2.13. El 

resultat d’aquesta reducció són la sulfanilamida i el 1,2,4-triaminobenzè. 

 

Figura 2.13. Metabolisme reductor del profàrmac prontosil. 

L’any 1940, J. Woods va descobrir el mecanisme d'acció de les sulfonamides. La seva 

activitat està relacionada amb el seu anàleg estructural, l’àcid p-aminobenzoic (PABA), 

que és clau en la ruta de síntesi de l'àcid fòlic o vitamina B9 (Figura 2.14) [126]. Les 

sulfonamides competeixen amb el PABA per unir-se a l’enzim dihidropteroat sintetasa 

(DHPS) i inhibir així la síntesi del dihidropteroat (DHP), el que impedeix la formació final 

d’àcid fòlic. La manca d'àcid fòlic trunca la síntesi de DNA de les cèl·lules, inhibint així el 

creixement cel·lular i la reproducció dels bacteris. Cal tenir present que l’àcid fòlic no pot 
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travessar les parets de les cèl·lules bacterianes, i per tant cal que sigui sintetitzat pel 

bacteri. D’altra banda, la presència de sulfonamides no representa cap problema per les 

cèl·lules comuns d’animals o humans, ja que aquestes no sintetitzen àcid fòlic, sinó que 

l'adquireixen a partir de la dieta. 

Avui en dia, les sulfonamides s'administren conjuntament amb el trimetoprim, un 

potenciador que s’uneix a l’enzim dihidrofolat reductasa inhibint la síntesi d'àcid 

tetrahidrofòlic (Figura 2.14).  

 

Figura 2.14. Diagrama esquemàtic que representa l'acció sinèrgica de la sulfonamida i el 
trimetoprim. 

Durant els últims 50 anys, tots els esforços en investigació de sulfonamides s'han centrat 

en modificar la base de la seva estructura química per tal de potenciar la seva activitat 

contra el màxim nombre d’agents patògens. Malgrat algunes excepcions, com la 

sulfasuxidina o l’hidroclorotiazida, la majoria de les sulfonamides comparteixen la mateixa 

estructura general, és a dir, un grup de sulfanilamido amb el seu nitrogen N4 substituït. 

L’estructura general i les sulfonamides més àmpliament utilitzades en medicina humana i 
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veterinària es mostren en la Figura 2.15. La majoria de sulfonamides s’empren en el camp 

de la veterinària, a causa del seu baix cost i l'alta eficàcia. Però el sulfametoxazole, el 

sulfatiazole i la sulfanilamida es prescriuen principalment en medicina humana [127].  

Les sulfonamides són metabolitzades principalment pel fetge i s'excreten pels ronyons. 

Els efectes secundaris més habituals en éssers humans i animals són reaccions 

d'hipersensibilitat i problemes renals associats a una certa nefrotoxicitat [128]. 

Tot i que la resistència a les sulfonamides va aparèixer poc després del seu 

descobriment, el seu espectre d’activitat encara segueix sent ampli, i són particularment 

actives contra bacteris grampositius i gramnegatius, i protozous [129].  
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Figura 2.15. Estructura general de les sulfonamides i principals sulfonamides emprades en 
medicina humana i veterinària. La sulfametazina és l'objecte dels nostres estudis. 
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2.6.2.1. Propietats fisicoquímiques 

Les sulfonamides presenten dos grups funcionals comuns, un grup sulfonamido (N1) i un 

grup amino (N4), que presenten característiques àcid-base. En medi fortament àcid, 

l’espècie catiònica predomina (N4 protonat), mentre que a valors de pH bàsic predomina 

l’espècie aniònica (N1 desprotonat). A valors de pH intermedis preval l’espècie neutra 

(Figura 2.16). El pKa1, corresponent al grup amino, presenta valors dins l’interval de 2-3. El 

pKa2, corresponent al grup sulfonamida, presenta un valor dins l’interval de 4.5-10.6 [105]. 

Per tant, en funció del pH del medi, les sulfonamides es poden trobar en una forma 

catiònica, neutra o aniònica (tal com mostra la Figura 2.16 pel cas de la sulfametazina, 

SMT). 

 

Figura 2.16. Grups funcionals ionitzables de les sulfonamides i fraccions de sulfametazina 
catiònica (SMT+), neutra (SMT0) i aniònica (SMT-) en funció del pH en solució (pKa1 = 2.28 i pKa2 = 
7.42) [130].  

Els equilibris àcid-base de les sulfonamides, així com les espècies existents en solució es 

troben recollides en la Figura 2.17. Tal com mostra aquesta figura, cal remarcar 

l’existència molt poc significativa de l’espècie zwitteriònica [131]. 



38 Capítol 2 
 

 

Figura 2.17. Esquema dels diferents equilibri àcid-base de les sulfonamides en solució. 

Ja que el pKa1 és inferior a 3, en condicions ambientals les sulfonamides es troben 

majoritàriament entre la forma neutra i aniònica. Com ja s’ha mencionat, l’especiació és un 

contribuent molt important en el destí ambiental d'aquests compostos ja que exerceix un 

paper clau en les interaccions que tenen lloc entre sulfonamides, sòls i aigua.  

En general, les sulfonamides poden ser considerades compostos relativament hidròfils a 

valors de pH ambientals (4 – 8). En funció del pH i de la sulfonamida, els coeficients de 

partició octanol-aigua (log KOW) van des de -2.5 a 1.7, i la SW oscil·la entre 7.5 i 1500 mg  

L-1 [105, 132].  

Pel que fa a l’estabilitat química de les sulfonamides, aquestes són estables i no es 

descomponen mitjançant processos de fotodegradació [133].  
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2.6.2.2. Presència en el medi ambient 

Les taxes d’excreció de les sulfonamides són força elevades. Halling-Sørensen et al. [134] 

van observar que fins al 90 % de la dosi administrada a l’animal es pot excretar en la 

forma original o com a metabòlits. El metabòlit més important és el conjugat de l'àcid 

acètic que resulta de l'acetilació del N4 [135]. Aquest metabòlit és inactiu però pot tornar a 

la forma activa en els fems [36]. A més a més, les sulfonamides es poden conjugar pel 

grup sulfonamido (N1) amb els sucres del fetge. Aquests conjugats també poden ser 

fàcilment degradats per microorganismes residents en els fems i transformar-se de nou en 

el compost actiu original [136]. Això explica que s’hagin trobat concentracions força 

elevades de sulfonamides (sulfametazina), de fins a uns 10 mg kg-1, en fems d’animals 

medicats [118]. 

L’entrada de sulfonamides al medi ambient es produeix majoritàriament en utilitzar els 

fems com a fertilitzants pels camps agrícoles, ja que les sulfonamides són compostos 

relativament hidròfils a valors típics de pH ambientals. Així, es tracta de fàrmacs que 

poden lixiviar i anar a parar a altres compartiments ambientals, com aigües subterrànies o 

superficials. La Taula 2.3 recull una sèrie d’exemples de concentracions màximes 

mesurades en compartiments ambientals diferents.  
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Taula 2.3. Exemples de concentracions màximes de sulfonamides mesurades en el medi ambient. 

Tipus de mostra Sulfonamida Concentració Referència 

Sòl agrícola Sulfametazina 11 �g kg-1 [137] 

 Sulfametazina 2 �g kg-1 [111] 

 Sulfametazina 72 �g kg-1 [118] 

 Sulfametoxidiazina 51 �g kg-1 [138] 

Sediment de llacuna Sulfametazina 36 �g kg-1 [139] 

Efluent EDAR Sulfametoxazole 2 �g L-1 [140] 

  2.2 �g L-1 [141] 

Aigua superficial Sulfametoxazole 0.48 �g L-1 [141] 

 Sulfadiazina 4.1 �g L-1 [115] 

 Sulfametoxazole 2 �g L-1 [120] 

Aigua subterrània Sulfametoxazole 0.47 �g L-1 [140] 

 Sulfametazina 0.16 �g L-1 [140] 

Aigua de pou Sulfametazina  0.22 �g L-1 [142] 

 Sulfadimetoxina 0.068 �g L-1 [142] 

Llacuna de granja Sulfametazina 400 �g L-1 [122] 

Aigües residuals granja Sulfametazina 10 �g L-1 [123] 

Escorrentia procedent de 

sòl agrícola 
Sulfacloropiridazina 416 �g L-1 [124] 
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2.7. Sòls 

Un sòl es pot definir com un sistema obert, heterogeni, porós i dinàmic que recobreix 

l’escorça terrestre. Els sòls constitueixen l’hàbitat natural de plantes i organismes vius ja 

que són una font d’aigua, oxigen i nutrients. Els principals tipus d’organismes que hi 

habiten van des de microorganismes unicel·lulars (protozous, bacteris, etc.) fins a 

macrofauna (talps, cucs, etc.) [143]. Pel que fa als bacteris se’n poden trobar entre 106 i 

109 per gram, en funció del sòl. Aquests microorganismes juguen un paper clau en la 

degradació de la matèria orgànica. D’altra banda, els sòls proporcionen un suport físic i 

matèries primeres necessàries per al desenvolupament de l’activitat humana. No obstant, 

a causa d’aquesta activitat humana, els sòls són freqüentment els primers receptacles 

ambientals de l’entrada de contaminants. 

Els sòls estan constituïts per tres fases: sòlida, líquida i gasosa. La fase sòlida està 

formada per una fracció inorgànica, o mineral, i una d’orgànica. Generalment, la fracció 

mineral predomina clarament sobre l’orgànica, si exceptuem els histosòls. I és que els 

sòls solen estar constituïts per matèria mineral (50-60 %), aigua (25-35 %), aire (15-25 %) 

i una quantitat variable de matèria orgànica, sovint per sota del 10 % [144]. De totes 

formes, aquests percentatges són del tot orientatius i poden variar considerablement; per 

exemple, una torba pot contenir continguts de matèria orgànica per sobre del 50 %.  

L’aigua i l’aire presents en el sòl constitueixen la fase fluïda. En comparació amb l’aire de 

l’atmosfera, l’aire del sòl presenta quantitats de diòxid de carboni superiors i força inferiors 

d’oxigen. A més a més, també hi poden ser presents en quantitats superiors altres gasos 

produïts per l’activitat microbiana anaeròbica (NO, N2O, NH3, CH4 i H2S) [82]. D’altra 

banda, l’aigua dels sòls es troba generalment en fase condensada i conté una gran 

varietat d’electròlits.  

El coneixement del comportament del sòl, així com de la seva estructura i composició, són 

aspectes fonamentals per desenvolupar models que permetin entendre la dispersió d’un 

contaminant en el medi ambient. Aquests són de gran utilitat per tal d’avaluar i predir el 

destí d’un contaminant en el si d’un sòl amb unes característiques fisicoquímiques 

definides.  
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2.7.1. Fracció mineral 

La fracció mineral està formada majoritàriament per oxigen, silici, alumini i altres metalls 

en menor proporció com ferro, calci i potassi. Aquesta fracció es troba classificada en dos 

grans grups, anomenats minerals primaris i minerals secundaris. Els minerals primaris 

(quars, feldespat, mica, etc.), es formen durant el refredament del magma. En canvi, els 

minerals secundaris (minerals d’argiles, gibbsita, calcita, etc.) es formen pel desgast de 

minerals primaris o altres minerals secundaris.  

En tots aquests minerals, silici i oxigen són els dos elements majoritaris. Aquests es 

troben formant silicats que presenten una estructura repetitiva on cada àtom de silici es 

troba enllaçat amb quatre àtoms d’oxigen en disposició tetraèdrica. També són freqüents 

les làmines octaèdriques d’àtoms d’alumini envoltats de sis àtoms d’oxigen. Aquests dos 

tipus d’estructures repetitives es poden trobar en diferents relacions, donant lloc a 

diferents tipus d’argiles. La caolinita, per exemple, presenta una relació 1:1, és a dir, una 

estructura formada per una làmina tetraèdrica i una làmina octaèdrica. En canvi, 

l’esmectita és un exemple d’argila amb una estructura tipus 2:1. La Figura 2.18 mostra 

l’estructura de l’esmectita on una làmina octaèdrica es troba entre dues de tetraèdriques.  

 

Figura 2.18. Estructura de l’esmectita, un exemple de mineral d’argila tipus 2:1 (Figura adaptada 
de J. Rodríguez et al. [145]). 
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Aquesta disposició per làmines és la que confereix a la part mineral del sòl una 

determinada superfície específica i grups funcionals que poden interaccionar amb altres 

molècules presents en la solució. Per acabar, la part mineral també està formada per 

òxids metàl·lics. Els òxids de ferro, manganès i alumini presenten elevada ubiqüitat, ja que 

són molt poc solubles als pH mediambientals. 

 

2.7.2. Carboni orgànic 

En els sòls naturals podem trobar diferents tipus de carboni orgànic (OC, organic carbon) 

provinent de: organismes vius, residus orgànics (restes de fulles, plantes, etc.) i humus 

[146]. 

L’humus del sòl, també anomenat matèria orgànica, es troba íntimament agregat a la 

fracció mineral (Figura 2.7, pàgina 21) i regula les propietats fisicoquímiques del sòl. 

L’estructura de la matèria orgànica presenta una elevada complexitat, no està 

completament determinada i actualment es troba en estudi. Aquesta comprèn dos grans 

grups de naturalesa polimèrica: substàncies no-húmiques i húmiques. Les substàncies no-

húmiques són un grup força ampli, de ràpida degradació, de masses moleculars inferiors 

als 2000 Da i que inclou àcids orgànics de baix pes molecular, carbohidrats, polisacàrids, 

aminoàcids, pèptids, proteïnes, lípids, etc. En canvi, les substàncies húmiques son força 

més estables, presenten alts continguts en lignina i/o cel·lulosa, i masses moleculars 

superiors als 2000 Da. Aquestes, alhora, es diferencien en tres subgrups: els àcids 

húmics, els àcids fúlvics i l’humina. Aquests subgrups presenten solubilitats diferents, la 

qual cosa és la base pels seus esquemes de fraccionament. Els àcids húmics presenten 

un color marró fosc, són solubles en medi alcalí i insolubles en medi àcid. Els àcids fúlvics 

tenen un color groc-marronós i són solubles en medis alcalins i àcids. En darrer terme, 

l’humina presenta un color negre i és insoluble tant en medi bàsic com àcid. En general, 

els sòls de bosc posseeixen un contingut més elevat d’àcids fúlvics que d’húmics, mentre 

que en el cas de les deveses o prades, és a l’inrevés.  

La matèria orgànica del sòl presenta un espectre ampli de grups funcionals on predomina 

l’oxigen. En ordre decreixent de continguts més freqüents, trobem els grups carboxil, 

hidroxil (fenòlic i alcohòlic), carbonil, amino i tiol. Així, una fracció important de la matèria 

orgànica sol presentar caràcter hidròfil i càrrega negativa global a valors de pH ambientals 

(4 i 8), a causa de l’elevada quantitat de grups carboxils i hidroxils [144].  
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L’estructura i els grups funcionals presents en la matèria orgànica són determinants a 

l’hora de configurar la seva conformació, augmentar la retenció d’aigua, regular el pH del 

voltant, proporcionar setis pel bescanvi catiònic i retenir contaminants. 

 

2.7.3. Càrrega superficial  

Tal com s’ha comentat anteriorment, la fracció orgànica del sòl proporciona una càrrega 

negativa, de tipus variable, ja que depèn del pH del medi. D’altra banda, la fracció mineral 

també pot contribuir a la càrrega global del sòl. Aquesta contribució pot ser permanent o 

variable. La càrrega superficial permanent és la que resulta d’un procés anomenat 

substitució isomorfa, i que resulta de substituir un catió coordinat que es troba en la xarxa 

cristal·lina per un altre de valència inferior. Un exemple freqüent en les argiles és la 

substitució d’un ió de Si(IV) per un de Al(III) en la capa tetraèdrica. Aquest intercanvi és 

possible perquè es tracta d’ions de mida semblant (Si i Al tenen un radi iònic de 0.40 i 

0.53 Å, respectivament). En la capa octaèdrica es poden donar altres substitucions 

isomorfes, per exemple quan el Al(III) pot ser substituït pel Fe(II) o Mg(II). Com a resultat 

de totes aquestes substitucions es produeix una deficiència de càrrega positiva, o el que 

és equivalent, una càrrega negativa neta, permanent en la superfície mineral i 

independent del pH del medi. 

La càrrega variable deguda a la fracció mineral és atribuïble a grups funcionals en la 

superfície d’òxids metàl·lics, silicats, carbonats, fosfats, etc. Aquesta càrrega és funció del 

pH del medi, i pot originar una densitat de càrrega superficial positiva o negativa. La 

protonació o desprotonació d’oxigen i de grups hidroxil situats en la superfície externa és 

determinant en la variabilitat de la càrrega [146]. En medi àcid, la protonació d’oxigen i OH 

perifèric enllaçat a un metall, com Fe o Al, resulta en una càrrega positiva neta. En canvi, 

en medi bàsic, la desprotonació del grup OH proporciona càrrega negativa neta. 

L’anomenat punt isoelèctric correspon al pH on la densitat de càrrega elèctrica en la 

superfície és zero, és a dir, és el pH on hi ha una transició entre una càrrega positiva neta 

i una negativa neta en la superfície. Particularment, en el cas d’òxids d’Al i Fe aquesta es 

produeix entre pH 6 i 9 [144].  

Finalment, la complexació d’ions de la solució amb lligands presents en la superfície 

també pot contribuir a la càrrega variable d’un sòl.  
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2.7.4. Capacitat de bescanvi catiònic 

En els sòls naturals la càrrega neta és negativa. Per compensar aquesta càrrega negativa 

superficial, els cations de la solució són atrets cap a la superfície mitjançant forces 

electrostàtiques. D’altra banda, aquests cations no resten totalment immobilitzats, sinó 

que són potencialment bescanviables per altres ions presents.  

El nombre de mols de cations adsorbits susceptibles de ser bescanviats per unitat de 

massa de sòl, en condicions determinades, es defineixen com la capacitat de bescanvi 

catiònic o CEC (cation exchange capacity) d’un sòl. Els principals cations bescanviables 

són Ca2+, Mg2+, K+ i Na+.  

La CEC s’empra com a mesura de la capacitat de retenció de nutrients (K+, Mg2+, Ca2+ i 

NH4
+) i la fertilitat d’un sòl. En general, aquest paràmetre està relacionat amb pH, 

contingut d’argila i contingut de matèria orgànica del sòl. Val a dir que la matèria orgànica 

és sovint la principal contribuent a la CEC d’un sòl perquè presenta en la seva superfície 

una gran quantitat de grups funcionals desprotonats capaços de retenir cations [144]. 

 

2.7.5. Perfils i classificació  

Els sòls posseeixen una estructura i composició complexa que resulta de llargs processos 

de desgast biològic, geològic i hidrològic [146]. En conseqüència, quan s’estudia el perfil 

d’un sòl, s’observen diferents estrats que s’anomenen horitzons (Figura 2.19). Avui dia, hi 

ha diverses nomenclatures per a la descripció dels sòls en funció d’aquests horitzons. En 

la Figura 2.19, es mostra la proposada per la USDA (United States Department of 

Agriculture).  

Els sòls naturals estan formats per una distribució de partícules de grandàries diferents. 

És a dir, existeix la possibilitat de separar i fraccionar els sòls segons la grandària de les 

partícules i establir una altra classificació basada en la distribució de la mida de partícula. 
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Figura 2.19. Diferents horitzons que es poden trobar segons la profunditat i el procés de formació 
predominant d’acord amb la nomenclatura proposada per la USDA (Figura adaptada de la pàgina 
web de la USDA [147]). 

La textura és una de les característiques físiques més importants del sòl. Aquesta ve 

determinada per la grandària de les partícules que el constitueixen. Tot i que un sòl pot 

presentar partícules força grans, es considera que el sòl està format per partícules amb 

una grandària màxima de 2 mm. Hi ha diversos esquemes de divisió en fraccions i de 

classificació de sòls en base a la proporció de les partícules de diferent grandària. En 

aquesta tesi s’ha emprat la classificació proposada per la USDA, que defineix tres 

fraccions: sorra (50 < ø < 2000 μm), llim (2 < ø < 50 μm) i argila (ø < 2 μm). Segons el 

contingut de cadascuna de les tres fraccions es pot definir la textura mitjançant els 

anomenats diagrames de textura (Figura 2.20).  
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Figura 2.20. Classificació dels sòls basada en les classes texturals segons la USDA. 

La fracció sorra està formada per partícules grolleres que presenten una superfície 

específica més baixa, la qual limita la seva capacitat de retenció d’aigua, nutrients i 

contaminants. Aquesta fracció, com la fracció llim, té un contingut abundant en minerals 

primaris (quars i feldespats). D’altra banda, la fracció argila representa les propietats 

contràries: és la més fina, presenta una superfície específica elevada, una carga 

superficial considerable i una bona capacitat de retenció d’aigua, nutrients i contaminants. 

Els minerals secundaris predominen en la fracció argila junt amb traces d’òxids de ferro i 

alumini, i matèria orgànica. Concretament, aquesta fracció està majoritàriament composta 

per fil·losilicats, com la caolinita, l’il·lita, etc.  

 

2.7.6. Sorció d’agents antimicrobians  

Històricament, l’estudi de la sorció de contaminants orgànics en els sòl s’ha centrat 

bàsicament en pesticides i hidrocarburs aromàtics policíclics o PAH (polycyclic aromatic 

hydrocarbons). Generalment, en aquests sistemes la sorció es pot explicar mitjançant un 

model simple de partició hidrofòbica. 

Durant els darrers anys, s’han publicat diversos estudis sobre la sorció de fàrmacs en 

sòls. En el cas d’antimicrobians s’ha constatat que la sorció no es pot explicar únicament 
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mitjançant models de partició [148-151], i cal tenir en compte altres tipus d’interaccions 

amb el sòl (Figura 2.7, pàgina 21). Aquestes venen determinades per les propietats 

fisicoquímiques del sòl (com textura, CEC, pH, contingut de matèria orgànica, etc.) i del 

fàrmac (pKa, SW, KOW, etc.). 

Tot seguit, s’indiquen els resultats dels principals estudis realitzats sobre la sorció de 

tetraciclines i sulfonamides en sòls. 

 

Tetraciclines 

Es considera que les tetraciclines són un dels grups de fàrmacs més retinguts en els sòls. 

Generalment, presenten valors de Kd entre 102-104 (L kg-1).  

A causa de la complexitat que presenten els sòls naturals, nombrosos estudis s’han 

centrat en investigar la sorció de tetraciclines en diferents components per separat, com 

ara substàncies húmiques, argiles de referència i òxids metàl·lics.  

Els estudis sobre la sorció de tetraciclines en àcids húmics han posat de manifest que la 

magnitud de la retenció és força elevada i que depèn de l’especiació dels antimicrobians, 

la força iònica i el tipus de cations presents [152-155]. La majoria d’estudis destaquen que 

l’augment de pH i força iònica redueixen significativament la sorció d’aquests compostos. 

Pel que fa als mecanismes implicats en la sorció en la matèria orgànica destaquen el 

bescanvi iònic, formació de ponts d’hidrogen i formació de complexos ternaris tetraciclina-

catió polivalent-àcid húmic (també anomenat cation bridging). El bescanvi catiònic té lloc a 

través del grup dimetilamino de la tetraciclina. Els ponts d’hidrogen s’estableixen entre els 

grups funcionals polars presents en les tetraciclines i del sorbent orgànic. La complexació 

té lloc mitjançant el grup �-dicetona (Figura 2.10), sent els complexos més estables els 

que donen lloc a sorcions més intenses (Fe(III) > Al(III) > Ca(II) [155]).  

La sorció de tetraciclines en minerals d’argila segueix el mateix patró que l’observat en la 

matèria orgànica, és a dir, ve determinada pel pH de la solució, força iònica i tipus d’ions 

presents en la solució [156-163].   

Pel que fa a la sorció de tetraciclines en òxids de ferro i alumini, s’ha observat que és 

elevada, depèn del pH i la interacció es regeix per una formació de complexos en 



Introducció 49 
 

superfície (tipus metall-lligand 2:1) on els grups carbonils presents en les tetraciclines 

semblen jugar un paper clau [164-165]. 

Hi ha diversos estudis sobre la sorció de tetraciclines en mescles formades per argiles i 

substàncies húmiques. Alguns autors han observat una disminució de la sorció de 

tetraciclines en presència de substàncies húmiques. Aquest comportament s’ha justificat 

mitjançant la creació d’una capa que recobreix i inhabilita els setis presents en la 

superfície de les argiles, o bé que bloqueja la difusió de les tetraciclines entre les làmines 

de les argiles [158, 166]. Altres autors indiquen que a valors pH inferiors 6, la presència de 

substàncies húmiques condueix a un augment de la sorció [156, 161]. 

Finalment, els estudis sobre la sorció en sòls naturals han posat de manifest que la sorció 

de tetraciclines és superior a la d’altres antimicrobians [167-169], i depèn de pH, força 

iònica, CEC, textura, matèria orgànica i contingut d’òxids metàl·lics [168, 170-174]. Val a 

dir que alguns treballs han subratllat la poca influència de la matèria orgànica del sòl en la 

sorció [170, 172]. La Taula 2.4 mostra un recull dels valors de Kd de tetraciclines en sòls 

trobats en la bibliografia. 
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Taula 2.4. Valors bibliogràfics de coeficients de distribució (Kd) de tetraciclines en sòls. 

Propietats sòl  
Texturaa / pHb / OC % / CECc 

Log Kd (L kg-1) Referència 

OTC TC CTC  

Arenofranca / 6.1 / 1.6 / 10.0 2.83   [167] 
Arenosa / 5.6 / 1.4 / 6.7 2.83    

Franco-arenosa / 5.6 / 1.1 / 13.1 3.01    
Arenosa / 6.3 / 1.5 / 35.3 2.62    
Arenosa / 6.1/ 2.2 / 8.9 3.59    [171] 

 
 

Argilosa / 5.6 / 2.2 / 24.8 3.72    
Argilosa /7.2 / 3.2 / 13.1 3.05    
Argilosa /7.4 / 3.9/ 20.5 2.98    
Arenosa / 3.4 / 2.5 / 1.6 3.43    
Argilosa / 7.4 / 5.9 / 39.3 3.67    
 Arenosa / 3.6 / 7.0 / 2.7 3.86    
Arenosa / 6.3 / 3.1 / 4.2 2.98    
Argilosa / 7.4 / 2.6 / 12.5 3.21    
Argilosa /4.9 / 12.2 / 39.0 3.52    
Arenosa / 4.6 / 4.5 / 2.4 3.42    

 Argila (21 %)d / 7.5 / 2.9 / 26.5 3.09 3.49 3.76 [173] 
 Franco-llimosa / 6.0 / 1.4 / 14.6 3.82 3.63 3.93 
Franco-llimosa / 4.2 / 1.3 / 11.3 4.92 5.02 4.96 
Argila (64 %)d / 3.8 / 0.5 / 18.6 5.43 5.49 5.22 

Argila (2 %)d / 5.4 / 0.5 / 0.8 3.39 3.40 3.29 
Franco-arenosa / 5.3 / 7.5 / 18.9     3.59 

Argila (41 %)d / 5.5 / 1.4 / 1.3     4.12 
Argila (82 %)d / 4.9 / 0.7 / 3.4     4.21 

 Franco-argilosa / 6.8 / 3.1 / 22.4 3.26   [168] 
Arenofranca / 6.6 / 2.2 / 11.4 2.82   

- / 6.9 / 0.7 / 35.2 2.52 2.64 2.76 [175] 
- / 4.6 / 1.6 / 60.0 3.03 3.26 3.10 

Argila (78 %)d / 5.0 / 25.6 /20.2 3.14     [176] 
 Argila (48 %)d / 4.0/ 15.7 / 18.8 3.34     

Argila (32 %)d / 5.2 / 9.8 / 16.9 2.81     
Argila (46 %)d / 4.5 / 10.2 /18.2 2.95     

Franco-arenosa / 7.5 / 1.3 / 20.2 3.03     [177] 
 Franco-argilosa / 7.7 / 0.6 / 27.3 2.93     

Arenosa / 7.4 / 0.3 / 9.0 2.96     
Argilosa / 7.7 / 1.1 / 21.3 2.74     

Franco-argilosa / 7.8 / 0.8 / 38.9 3.02     
Argilosa / 7.3 / 0.4 / 12.1 3.08     

Franco-arenosa / 7.3 / 2.4 /23.4 3.43     
Argilosa / 5.7 / 4.8 / 26.8 3.71     
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Argilosa / 5.1 / 0.5 / 7.0 3.70     
Franco-arenosa / 4.7 / 0.5 / 17.5 4.05     
Franco-argilosa / 7.2 / 0.8 / 29.3 3.63     

Arenofranca / 7.7 / 1.4 / 6.4 2.58     
Franca / 7.4 / 0.8 / 15.8 3.24     

Arenofranca / 6.7 / 0.2 / 2.5 2.83     
 Franca / 5.5 / 2.9 / 20.6 3.60     

Franco-argil·lollimosa / 4.9 / 39.9 / 31.3 4.20     
Franco-argil·lollimosa / 5.4 / 41.3 / 40.9 4.15     

Franco-arenosa / 5.7 / 1.2 / 16.9 3.39     
 Franca / 5.5 / 1.5 / 27.8 3.61     

Franco-arenosa / 7.7 / 1.8 / 20.3 3.08     
Franco-arenosa / 6.7 / 0.7 / 16.0 2.84     
Franco-arenosa / 7.7 / 0.2 / 22.1 2.77     
Franco-arenosa / 6.6 / 0.5 / 6.3 3.56     

Arenofranca / 5.5 / 2.5 / 2.4 3.59 3.79 3.71 [172] 
Arenosa / 5.5 / 1.7 / 4.3 1.61 1.61 1.75 
Franca / 5.5 / 8.9 / 17 3.88 3.92 3.76 

Franco-argil·loarenosa / 5.5 / 0.3 / 3.1 2.20 2.15 2.28 
Argilosa / 5.5 / 3.9 / 15 2.90 3.08 3.11 

Argilosa / 5.5 / 0.46 / 25 3.10 3.34 3.38 
Franco-llimosa / 5.5 / 1.9 / 72 2.58 2.43 2.57 

a Textura USDA. 
b Determinat en CaCl2 10 mM. 
c Unitats: meq/100 g o cmol kg-1. 
d La publicació només reporta el percentatge d’argila. 

 

Sulfonamides 

Les interaccions entre sòl i sulfonamides que tenen lloc en el sistema sòl-aigua es 

caracteritzen per no ser massa fortes. Així, generalment presenten uns valors baixos de 

Kd, entre <1 – 70 L kg-1 [178-180]. Malgrat això, un cop entren en el sòl poden persistir-hi 

durant períodes de temps relativament llargs (superiors a tres mesos), a concentracions 

que excedeixen els 100 �g kg-1 establerts com a límit en els estudis d’avaluació de risc 

ambiental [181]. En aquest context, Förster et al. [182] han observat que la sulfadiazina i 

el seu metabòlit hidroxilat poden experimentar un procés en el sòl anomenat “segrest”, i 

quedar fortament retingudes durant un llarg període de temps, minimitzant la seva 

disponibilitat respecte dels processos típics de degradació biòtica i/o abiòtica. D’altra 

banda, alguns autors han alertat que la presència de fems en els sòls produeix una 

disminució en la sorció de sulfonamides, augmentant la seva mobilitat [135, 179]. 
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Nombrosos treballs sobre la sorció de sulfonamides s’han centrat en els diferents 

components del sòl, per tal de simplificar l’escenari i poder caracteritzar els diferents 

mecanismes involucrats. Tal com s’ha fet per les tetraciclines, tot seguit es detallen els 

principals resultats.  

La sorció de sulfonamides en materials de naturalesa orgànica (àcids húmics, compost, 

fem, etc.) depèn de pH, temps de contacte i composició de la matèria orgànica [183-184]. 

Concretament, la sorció augmenta amb el temps de contacte i la disminució del pH. 

D’altra banda, s’han identificat tres interaccions possibles entre sulfonamides i matèria 

orgànica. En primer lloc, sovint apareix una forta interacció de caràcter iònic entre el grup 

amino (N4) carregat positivament, present en l’espècie catiònica, i els grups aniònics 

presents en la matèria orgànica del sòl (principalment grups carboxilat i fenolat). Aquest 

tipus d’interacció també és coneguda com enllaç catiònic o cation binding. En segon lloc, 

pot tenir lloc la partició de l’espècie neutra. En darrer terme, es pot formar un enllaç 

covalent mitjançant una reacció d’acoblament creuat. Aquesta reacció, catalitzada per la 

presència de MnO2 o algun enzim oxidasa del sòl, es produeix a causa de l’atac nucleòfil 

del grup N4 a un grup electròfil present en la matèria orgànica [185-186]. 

La sorció de sulfonamides en argiles de referència és més feble que en substàncies 

húmiques i disminueix en augmentar el pH del medi [187-189]. Gao i Pedersen [188] van 

observar que la sorció era més important en montmorillonita que caolinita, fet que van 

atribuir a la densitat de càrrega superficial d’aquestes argiles (montmorillonita > caolinita). 

D’altra banda, aquest treball també va proposar el bescanvi iònic com el principal 

mecanisme de sorció de l’espècie carregada positivament.  

Els estudis de sorció de sulfonamides en sòls naturals han corroborat que la matèria 

orgànica i el pH són els dos factors clau [180, 187, 190-191]. L’estudi de Figueroa-Diva et 

al. [172] confirma que la CEC i el contingut d’òxids tenen poca influència sobre la sorció 

de sulfonamides, la qual es produeix majoritàriament a través de la matèria orgànica. En 

la Taula 2.5 es recullen alguns valors bibliogràfics de Kd de sulfonamides en sòls. Es pot 

observar que són força més baixos que els reportats per a les tetraciclines. 
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Taula 2.5. Coeficients de distribució (Kd) de sulfonamides trobats en la bibliografia. 

Sulfonamida Propietats sòl  
Texturaa / pHb / OC % / CECc  

Kd  
(L kg-1) Referència 

Sulfametazina 
 

Franco-arenosa / 8.2 / 0.1 / 12.1 0.32 [190] 
Franco-arenosa / 7.8 / 1.4 / 10.7 0.55 

Franca / 5.4 / 2.2 / 15.7 2.52 
Franca / 5.5 / 2.7 / 20.0 3.77 
Franca / 8.2 / 3.8 / 23.3 1.70 

 Arenofranca / 5.3 / 1.0 / 6.8 4.6 [180] 
Franco-arenosa / 7.7 / 2.1 / 24 9.8 

Franca / 5.6 / 1.1 / 13 4.5 
Franco-argil·loarenosa / 7.9 / 1.1 / 24 2.0 [192] 

Franco-llimosa / 7.5 / 1.61 / - 0.79 [179] 
Franco-llimosa / 7.0 / 1.61 / 24.4 2.4 [187] 

Arenosa / 5.2 / 0.9 / - 1.2 [193]  
Arenofranca / 5.6 / 2.3 / - 3.1 

Franco-arenosa / 6.3 / 1.2 / - 2.0 
Argil·lollimosa/ 6.9 / 1.1 / - 1.0 

Sulfatiazole  Arenofranca / 5.3 / 1.0 / 6.8 9.1 [180] 
Franco-arenosa / 8.0 / 2.1 / 24 11 

Franca / 5.7 / 1.1 / 13 7.7 
Franco-argilosa / 6.2 / 3.1 / - 3.0 [105] 

Sulfacloropiridazina Franco-argilosa / 6.5 / - / -  1.8 [135] 
Franco-arenosa / 6.8 / - / -  0.9 

Sulfametoxazole Argilosa / 6.8 / 0.37 / -  0.23 [194] 
Franco-arenosa / 4.3 / 7.1 / -  37.6 

Sulfadiazina 
 

Franco-llimosa / 7.5 / 1.61 / - 2.0 [179] 

Franco-llimosa / 7.0 / 1.61 / 24.4 2.0 [187] 

a Textura USDA. 
b Determinat en CaCl2 10 mM. 
c Unitats: meq (100 g) -1 o cmol kg-1. 
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2.8. Biochar 

2.8.1. Biochar, un tipus de negre de carboni 

El negre de carboni, també anomenat freqüentment black carbon o black C segons la 

terminologia anglosaxona, engloba molts tipus de matèria orgànica procedent d’una 

combustió incompleta de combustibles i vegetació [195]. De fet, el terme és tan ampli en 

significat que comprèn des de biomassa parcialment carbonitzada fins a grafit. El nom 

negre de carboni neix de la voluntat de proporcionar una única definició sense ambigüitats 

que abasti tots aquests materials de carboni amb diferents propietats en funció de les 

condicions de piròlisi, materials de partida, desgast mediambiental sofert, etc. En el 

present context, el biochar, també anomenat carbó biològic, és un subconjunt del negre 

de carboni. En aquesta tesi, el biochar es defineix, tal com recomana la International 

Biochar Initiative (IBI), com un material carbonitzat procedent de biomassa que s’aplica als 

sòls, com condicionador o esmena, per tal d’aconseguir una millora de tipus agrícola i 

mediambiental [196]. Es tracta doncs d’un material sòlid d’aspecte ennegrit, amb un alt 

contingut de carboni, produït durant la piròlisi de residus de biomassa (fusta, fullaraca, 

fems i altres restes orgàniques) en absència d’oxigen i a temperatures relativament baixes 

(350-600 °C) [197]. El biochar pot produir-se a diferents escales, des d’una producció local 

per part de petits agricultors, fins a una producció industrial a gran escala [198]. 

Actualment, atès que la tecnologia bioenergètica es troba en plena fase d’expansió, el 

biochar és majoritàriament d’origen industrial. Aquest es considera un residu carbonitzat 

que s’obté en el mateix procés de producció que el gas de síntesi (syngas) i l’oli de piròlisi 

(bio-oil). La venda d’aquests combustibles renovables, els quals permeten obtenir energia 

(electricitat o calor), permeten abaratir substancialment els costos de producció del 

biochar (fins a 42 € per tona) [199]. 

El procés de piròlisi pot ser ràpid (minuts) o lent (hores o dies), depenent de la proporció 

final desitjada de syngas, bio-oil i biochar [200]. Una piròlisi lenta generalment produeix 

una fracció més elevada de biochar (~35 %) que una de ràpida (~12 %) [200]. 

Recentment, també s’ha proposat l’ús de microones en la producció de biochar a escala 

industrial. Les perspectives d’aquesta nova tecnologia són prometedores perquè pot 

presentar un rendiment superior, de fins al 50 % de biochar [201]. 

D’altra banda, val a dir que no s’ha de confondre el carbó actiu amb el biochar. Tot i que 

es tracta de materials similars, es diferencien en el procés de producció i les aplicacions 
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resultants. El carbó actiu s’obté a altes temperatures (500-900 °C) i s’activa mitjançant 

una atmosfera oxidant a altes temperatures o per activació química [202]. El material 

resultant és altament porós, amb superfícies específiques entre 500-1500 m2 g-1. A causa 

d’aquestes propietats, l’ús del carbó actiu en el camp mediambiental es centra en els 

processos de filtració d’aigua, on es capaç de retenir contaminants en fase gas, líquida o 

sòlida [203]. Els seus elevats costos de producció (fins a 6000-10000 € per tona) en 

restringeixen dràsticament el seu ús.  

 

2.8.2. Característiques del biochar: estructura i propietats fisicoquímiques  

Les propietats fisicoquímiques del biochar depenen del material de partida (tipus de 

biomassa) i de les condicions emprades en la seva producció (temperatura, temps de 

piròlisi, tipus de reactor, pressió, etc.) [200, 204]. Per exemple, els biochars produïts a 

temperatures de piròlisi elevades (500-700 °C) són sensiblement més carbonitzats i solen 

presentar superfícies específiques superiors a 300 m2 g-1. En canvi, si el procés de piròlisi 

es duu a terme a temperatures de piròlisi baixes (300-400 °C), s’obtenen biochars 

parcialment carbonitzats i superfícies específiques inferiors a 200 m2 g-1 [205]. 

Durant la piròlisi del biochar, com en la formació de qualsevol carbó, la matèria orgànica 

de partida experimenta una descomposició tèrmica i una posterior reducció de volum. A 

part de la pèrdua d’aigua i altres molècules volàtils, l’estructura biopolimèrica original  

–freqüentment arquitectures de tipus lignina, cel·lulosa i hemicel·lulosa vegetal– canvia a 

una estructura amorfa on coexisteixen una mescla d’estructures poliaromàtiques i restes 

de biopolímers alterats [206]. L’estructura del biochar és altament aromàtica, on una sèrie 

d’anells aromàtics de sis baules condensats adopten estructures planes (plaquetes) de 

tipus grafit (Figura 2.21, a) [207]. Aquestes estructures aromàtiques repetitives, que 

recorden a l’estructura del grafè, s’agrupen formant piles d’un nombre reduït de plaquetes 

que formen petits reductes d’estructures cristal·lines dins el carbó (Figura 2.21, b) [208]. 

S’ha confirmat mitjançant difracció de raigs X (XRD) que els biochars poden arribar a 

contenir fins al 71 % de grafit microcristal·lí format per agregats de tres plaquetes. 

Aquestes es troben en disposició turbostràtica (és a dir, plaquetes no alineades) i es 

disposen en l’espai de forma aleatòria (Figura 2.21, c) [207, 209].  
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Figura 2.21. Estructura del biochar. (a) Representació d’una plaqueta (capa de tipus grafè) on 
s’observa el sistema � conjugat central i els grups funcionals a les vores. (b) Unitats estructurals 
bàsiques apilades en un màxim de tres capes. (c) Distribució aleatòria dels agregats 
microcristal·lins. Figura adaptada de Schmidt et al. [207].  

El biochar, a més de carboni, conté oxigen, hidrogen, nitrogen, fòsfor i sofre en menor 

proporció [210-211]. Com ja s’ha comentat anteriorment, el contingut de cada un 

d’aquests elements dependrà de la naturalesa de la biomassa de partida i de les 

condicions de piròlisi.  

Els biochars més carbonitzats, produïts entre 500 i 700 °C, tenen percentatges més alts 

de carboni (�90 %) i més baixos en oxigen (�20 %) i hidrogen (�2 %) [204]. Per contra, els 

biochars parcialment carbonitzats contenen menys carboni (40-50 %) i uns continguts 

superiors d’oxigen (>20 %) i d’hidrogen (2-10 %) [205]. És per això que la relació H/C 

sovint s’empra per indicar el grau de carbonització del biochar, perquè la presència 

d’hidrogen és un indici de residus de matèria orgànica original poc carbonitzada [212]. 

Oxigen, nitrogen i sofre són elements que es poden trobar integrats dins les plaquetes del 

biochar en forma d’heteroàtoms en els anells aromàtics (p. ex. pirans, cromens, dioxans o 
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lactones), així com formant part dels diferents grups funcionals situats a les vores. Els 

principals grups funcionals que es poden trobar a les vores de les plaquetes del biochar 

són fenol, carboxil, carbonil, ester, amino, etc. (Figura 2.22) [213]. Finalment, també hi ha 

electrons � desaparellats a les vores de les plaquetes, que són el resultat de trencaments 

homolítics d’enllaços durant la piròlisi [213-215].  

 

Figura 2.22. Representació dels diferents grups funcionals i heteroàtoms més comuns en biochars. 

A part d’oferir la possibilitat d’interaccionar amb possibles adsorbats, la presència 

d’aquests grups funcionals confereix un caràcter àcid-base i hidròfob-hidròfil a la 

superfície del biochar. Per tant, en funció del pH de la solució en contacte amb la 

superfície, aquesta exhibirà una càrrega superficial diferent, la qual es traduirà en canvis 

de polaritat i hidrofobicitat. De fet, la ionització dels grups funcionals de la superfície pot 

reduir significativament la hidrofobicitat tan característica d’aquests materials. La Figura 

2.23 presenta un recull dels principals grups funcionals i el seu comportament àcid-base.  
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Figura 2.23. Principals grups funcionals de la superfície del biochar involucrats en les 
característiques àcid-base. “Ar” significa enllaçat a un anell aromàtic (Figura adaptada de Radovic 
et al. [216]). 

La càrrega positiva en la superfície del biochar sol ser deguda a grups funcionals amb 

caràcter bàsic que contenen oxigen (p. ex. pirans i cromens), nitrogen (amines) i als plans 

basals de les plaquetes que presenten un sistema d’electrons � deslocalitzat que pot 

interaccionar amb l’ió hidroni mitjançant mecanismes tipus EDA [216]. En canvi, la càrrega 

negativa és deguda principalment a grups funcionals àcids que contenen oxigen, com els 

carboxils i en menor extensió fenols i carbonils. Sovint, la presència d’una gran quantitat 

de grups funcionals diferents, fa que a pocs μm de distància coexisteixin grups funcionals 

amb caràcter àcid-base diferent. Aquest fet dificulta molt la caracterització de les 

interaccions que poden tenir lloc en la superfície del biochar.  

Finalment, la superfície del biochar també es pot considerar amfòtera respecte a les 

interaccions �. Gràcies a l’extensa regió central poliaromàtica i polaritzable, les plaquetes 

de biochar presenten un caràcter marcadament donador d’electrons. Però no es pot 

descartar que als límits de les plaquetes puguin existir regions amb caràcter donador o 

acceptor d’electrons a causa de la presència de determinats grups funcionals. Els grups 

hidroxil, amino, èter i èster són donadors de densitat electrònica perquè presenten 

electrons � o �. En canvi els grups carboxil, carbonil i nitro són acceptors de densitat 

electrònica, a causa de la presència d’orbitals buits en les seves configuracions 

electròniques [213, 217].  
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2.8.3. Aplicacions ambientals i agrícoles 

El biochar proporciona una sèrie de beneficis que es resumeixen en la Figura 2.24. En 

destaquen dos: la possibilitat eficient de segrestar carboni atmosfèric (CO2), mitigant així 

els efectes produïts pel canvi climàtic, i la millora de la qualitat del sòl i l’aigua que percola 

[197].  

 

Figura 2.24. Representació dels principals beneficis que pot aportar l’ús de biochar al medi 
ambient (Figura reproduïda amb permís de l’autor). 

Per tal d’aprofundir en el tema de la captura i emmagatzematge de carboni, és necessari 

introduir la problemàtica ambiental que deriva d’un excés de CO2 a l’atmosfera.  
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El CO2 es troba a l’atmosfera de manera natural, dins el cicle de carboni de la terra. Però 

des de que l’activitat humana ha començat a cremar combustibles fòssils a gran escala, 

aquest cicle en equilibri s’ha vist fortament pertorbat. Així, s’estima que aproximadament 

uns 8000-10000 milions de tones són d’origen antròpic, dels quals només uns 6000 

milions són absorbits pel mar i la terra, i la resta es van acumulant a l’atmosfera any rere 

any [218-219]. El problema rau en que el CO2 és un dels principal gasos que contribueixen 

a l’efecte hivernacle. És a dir, la seva presència a l’atmosfera provoca un alteració del 

balanç de radiació, que s’acaba traduint en un variació de la temperatura del planeta. 

Aquet fet provoca un sobreescalfament que posa en perill els ecosistemes existents i es 

tem que estigui produint canvis irreversibles [220]. Cal doncs una reducció de les 

emissions antropogèniques, a més d’estratègies de mitigació complementàries que 

permetin disminuir la quantitat excedent de CO2 en l’atmosfera.  

La combustió tradicional de biomassa allibera fins al 84 % del carboni a l’atmosfera 

aconseguint només un 3 % de residu sòlid carboni estable [221-222]. En canvi, si la 

biomassa és carbonitzada mitjançant processos de piròlisi, s’aconsegueix que un 50 % 

d’aquest carboni quedi en una forma de residu altament estable, el que es coneix com a 

segrest de carboni, mentre que l’altre 50 % s’allibera a l’atmosfera [223]. El carboni 

segrestat és introduït dins un altre cicle molt més lent i evita temporalment el seu pas a 

l’atmosfera. S’ha estimat que amb un ús de biochar a gran escala es podria arribar a 

compensar fins al 12 % de les emissions antropogèniques anuals de CO2 [219]. 

La millora de la qualitat del sòl en afegir biochar és una tècnica ancestral ja practicada pel 

indígenes precolombins que habitaven la conca del riu Amazones [224-225]. L’any 1452, 

quan el conqueridor espanyol Francisco de Orellana explorava el riu Negro (afluent de 

l’Amazones) en busca de El Dorado, va observar unes societats precolombines 

sorprenentment molt desenvolupades, complexes i que practicaven algun tipus 

d’agricultura intensiva [226]. Però, contràriament al que s’ha cregut fins fa poc, les grans 

extensions de sòl prop del riu Amazones són poc fèrtils fins i tot emprant les tècniques 

més modernes d’agricultura. Cinc-cents anys més tard, concretament l’any 1960, W. 

Sombroek va descobrir la presència de bancals amb uns horitzons particularment 

ennegrits, que podien arribar a tenir fins a 7000 anys d’antiguitat [227]. Aquestes terres 

tan fèrtils, anomenades terra preta de Indio o terres negres de l’Amazones, contenen 

grans quantitats de carbó (fins al 9 % de contingut, molt allunyat del 0.5 % que presenten 

els sòls ordinaris dels voltants) i es consideren antropogèniques [227]. Per tant, el carbó 
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no solament proporciona el color característic a aquests sòls, sinó que també els 

proporciona una elevada fertilitat que ha perdurat fins al dia d’avui, 500 anys després de la 

desaparició dels indígenes [228-230]. 

Actualment, les raons subjacents a aquesta millora substancial de la qualitat dels sòls en 

afegir biochar han suscitat l’interès de nombrosos estudis [222-223, 231-234]. I és que, la 

seva aplicació provoca canvis en l’estructura del sòl (textura, porositat, distribució de mida 

de partícules i densitat) que repercuteixen en el seu comportament. D’altra banda, el 

biochar també és més estable que qualsevol altre tipus d‘esmena aplicat al sòl. Es creu 

que l’estabilitat dels biochars dins el sòl pot arribar a ser de milers d’anys, tot i això, 

aquesta estimació es troba en constant debat [235-236]. La incorporació de biochar al sòl 

agrícola proporciona una sèrie de beneficis: 

• Un augment de la fertilitat del sòl, que es tradueix en un increment del creixement 

de les plantes.  

• Un augment de la CEC i de la conductivitat elèctrica. En conseqüència, presenten 

una elevada retenció de nutrients perquè n’impedeixen la lixiviació, superior a la 

que proporciona la matèria orgànica dels sòls, fems o adobs.  

• Un augment de la capacitat de retenció d’aigua. 

• La disposició d’un refugi per a microorganismes que són beneficiosos per als sòls, 

com els bacteris o els fongs. 

• Un augment de la sorció de certs contaminants com metalls pesants, contaminants 

orgànics, etc. D’aquesta manera, s’espera que els contaminants quedin retinguts 

en el biochar i no es dispersin en altres compartiments ambientals (aqüífers, 

aigües superficials, etc.). 

Finalment, cal destacar que el biochar, apart d’emmagatzemar carboni, també és capaç 

de reduir les emissions de metà (CH4) i òxids de nitrogen (NOX) procedents del sòl [237]. 

Aquest fet és rellevant atès que la contribució d’aquests gasos a l’efecte hivernacle és 

superior a la del CO2 [238-239]. 

D’altra banda, cal tenir en compte que l’esmena de sòls amb biochar pot tenir alguns 

inconvenients. Així, alguns autors han descrit que l’addició de biochar al sòl pot promoure 

la proliferació de determinades espècies de microorganismes, produint una alteració en la 

composició de les colònies natives que habiten el sòl [197, 231]. A més, altres autors han 

observat que s’ha de tenir en compte la biomassa de partida del biochar, perquè podria 
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comportar la introducció al sòl de traces de contaminants com PAH, dioxines i furans [240-

241]. En darrer terme, cal recordar que els efectes a llarg termini produïts per l’addició de 

biochar en els sòls encara no s’han esbrinat i caldran més estudis en aquesta línia els 

propers anys.  

 

2.8.4. Sorció de contaminants 

La presència de macroporus (>50 nm) en el biochar juga un paper clau en la retenció 

d’aigua i aire, facilita el moviment de les arrels a través del sòl i proporciona un habitat 

adequat per a diferents microorganismes. En canvi, la xarxa de microporus (<2 nm) i 

mesoporus (2-50 nm) existent, proporciona al material la possibilitat d’adsorbir 

contaminants de manera eficaç [242]. Així els darrers anys s’han dut a terme estudis 

centrats en avaluar les possibilitats que ofereix el biochar a l’hora de reduir la mobilitat de 

contaminants orgànics i inorgànics presents en el sòl.  

Els primers treballs realitzats han demostrat que l’addició de biochar augmenta la retenció 

de pesticides i hidrocarburs aromàtics policíclics per part del sòls, disminuint així la seva 

biodisponibilitat, i reduint la transferència a plantes i altres organismes presents en el sòl 

[243-247]. Yu et al. [248] van observar que la sorció de l’herbicida Diuron d’un sòl 

esmenat amb biochar augmentava unes 125 vegades. Pel que fa als mecanismes de 

sorció involucrats, la sorció pot mostrar un comportament lineal o no lineal en funció de si 

té lloc en setis situats a la fracció no carbonitzada o carbonitzada, respectivament [205, 

249].  

En l’àmbit de la contaminació per metalls, Hua i Cao han posat de manifest la capacitat 

del biochar per tal de reduir la mobilitat de Cu(II), Zn(II), Cd(II), Pb(II) [250-252]. Malgrat 

això, altres resultats han demostrat la poca eficàcia que pot presentar la utilització de 

biochar en la remeiació de sòls contaminats amb As(III) o As (V) [253-254]. 
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3.1. Instrumentació 

3.1.1. Cromatografia de líquids 

Per a la determinació dels compostos estudiats en aquest treball s’ha utilitzat un 

cromatògraf de líquids Agilent Series 1100 (Hewlett Packard, Palo Alto, CA, EUA). Aquest 

equip consta de cabina de dissolvents, desgassificador de buit, bomba quaternària, 

injector automàtic, i detectors d’absorció UV-Vis i fluorescència (FL).  

El detector de sèrie de díodes (DAD) utilitzat combina una làmpada de descàrrega d’arc 

de deuteri per a la zona UV de l’espectre amb una de tungstè per a la regió del visible i 

infraroig proper (NIR). La combinació d’ambdues làmpades permet treballar a longituds 

d’ona compreses entre 190 i 950 nm. Aquest detector té un sistema d’escletxa d’entrada 

variable d’1 a 16 nm per a l’optimització de la sensibilitat, linealitat i resolució espectral.  

El cromatògraf també incorpora un detector de FL que consisteix en una làmpada de 

descàrrega de xenó de 150 W. Un flash de 3 μs produeix un espectre continu de llum que 

permet treballar en un interval de longituds d’ona entre 200 i 900 nm. Aquest detector 

presenta dos monocromadors (un d’excitació i un d’emissió), amb unes xarxes 

hologràfiques còncaves de 1200 línies per mm. L’amplada de banda de la llum emesa és 

de 20 nm. El detector corregeix les fluctuacions d’intensitat de la làmpada mitjançant un 

díode de referència que mesura la llum d’excitació transmesa per la cel·la de flux. El 

detector de FL permet l’adquisició de l’espectre d’excitació o d’emissió a temps real i la 

detecció simultània de senyals corresponents a diverses longituds d’ona. 

El sistema cromatogràfic es controla mitjançant el programari Agilent Chemstation for LC-

systemsTM que permet el tractament de les dades obtingudes. 

 

3.1.2. Espectrometria d’escintil·lació líquida 

En alguns experiments de sorció de sulfametazina (SMT), s’ha utilitzat un comptador 

d’escintil·lació líquida TRI-CARB 2900TR (Perkin-Elmer, Downers Grove, IL, EUA). Es 

tracta d’un equip optimitzat per a la mesura de nivells d’activitat baixos, que minimitza el 

soroll de fons i garanteix l’estabilitat de la resposta de l’instrument durant temps llargs. 

L’equip consisteix en un porta-mostres bidireccional, un parell de tubs fotomultiplicadors i 

un analitzador multicanal.  
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Els tubs fotomultiplicadors, es troben enfrontats i equidistants al vial que conté la mostra 

(Figura 3.1). Aquesta disposició permet discriminar els fotons emesos per la mostra dels 

de la radiació de fons. 

 

Figura 3.1. Esquema del detector incorporat al TRI-CARB 2900TR, on es mostren la cambra de 
comptatge, els dos tubs fotomultiplicadors i el vial que conté la mostra (Figura extreta del manual 
de l’equip) [1]. 

L’analitzador multicanal presenta una resolució efectiva de fins a 0.1 keV, amb un ampli 

interval dinàmic d’esmorteïment i permet treballar en l’interval d’energia comprès entre 0 – 

2000 keV.  

El comptador mesura i corregeix automàticament l’esmorteïment de les mostres a partir 

del paràmetre tSIE (índex espectral transformat de la font externa, transformed Spectral 

Index of External standard) a partir d’una font de 133Ba que incorpora. Totes aquestes 

funcions es controlen mitjançant el programari QuantaSmart™.  

 

3.1.3. Altres instruments i equips 

• Agitadors rotatoris Breda 34526 i SBS MRH-4 (Breda Scientific, Breda, Països 

Baixos) que proporcionen velocitats compreses entre 0.5 i 100 rpm. 

• Agitador de rodets Ovan RollerMix, D RM120-D E (Ovan, Barcelona) que consta 

de 5 corrons que permeten l’agitació horitzontal rotatòria a velocitats compreses 

entre 20 i 150 rpm. 

• Divisor Micro riffle de Jones® (Sepor Inc., CA, USA). Aquest model d’acer 

inoxidable està dissenyat per fraccionar petites quantitats de sòl (25 g – 1 kg) i 
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presenta 14 canals alternats de 3.2 mm d’amplada que distribueixen la mostra 

de forma homogènia en dos recipients. 

• Estufa refrigerada Medilow (JP Selecta, Abrera, Barcelona) que permet treballar 

entre 0 – 50 °C.  

• Estufa Conterm (JP Selecta, Abrera, Barcelona) que permet treballar entre  

40 – 250 °C.  

• Centrifugadora Heareus Christ Labofuge 400 (Heareus Christ, Osterode am 

Harz, Alemanya) que permet treballar fins a 3500 rpm.  

• pH-metre Crison GLP21 (Crison Instruments, Alella, Barcelona), equipat amb un 

elèctrode combinat de vidre Crison 52-02 amb un sistema de referència Ag/AgCl. 

Té una precisió de ±0.01 unitats de pH. 

• Mesclador vòrtex Stuart® SA8 (Barloworld Scientific Ltd., Staffordshire, UK) amb 

control de velocitat variable entre 200 i 2500 rpm. Permet l’agitació en mode 

continu o intermitent. 

• Bany d’ultrasons Branson 5510 (Branson Ultrasonidos, Hospitalet de Llobregat, 

Barcelona). Treballa a una freqüència de 40 kHz i té un tanc de 10 L de 

capacitat. 

 

3.2. Reactius, dissolucions i materials 

3.2.1. Reactius 

Clorhidrats d’oxitetraciclina (OTC, CAS 2058-46), tetraciclina (TC, CAS 64-75-5) i 

clortetraciclina (CTC, CAS 64-72-2) de qualitat Vetranal subministrats per Riedel-de-Haën 

(Seelze, Alemanya). Doxiciclina (DC, CAS 24390-14-5) de puresa �98 % subministrada 

per Fluka (Buchs, Suïssa). Les dissolucions mare de 250 mg L-1 s’han preparat en CaCl2 

10 mM i s’han guardat en matrassos de vidre de color topazi. Aquestes s’han conservat 

un màxim de 15 dies a 4 °C. Les dissolucions més diluïdes s’han preparat diàriament per 

dilució de la dissolució mare amb CaCl2 10 mM.  
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SMT (CAS 57-68-1) de puresa �99 %, subministrada per Sigma-Aldrich (St. Louis, MO, 

EUA). Les dissolucions mare de SMT, de 100 mg L-1, s’han preparat en medi aquós 

contenint un 4 % de metanol (MeOH). Les solucions s’han emmagatzemat a 4 °C en 

flascons de vidre de color topazi i s’han utilitzat durant un període màxim de 2 setmanes 

des de la seva preparació. Les dissolucions més diluïdes s’han preparat diàriament per 

dilució de la solució mare amb CaCl2 10 mM i NaN3 1.5 mM. També s’han preparat 

dissolucions de 10 g L-1 en MeOH, amb l’ajuda d’ultrasons. Fluorescamina (�98 %, Sigma-

Aldrich), subministrada per Fluka, s’ha emprat com a agent derivatitzant. 

Sulfametoxidiazina (Sigma-Aldrich) s’ha emprat com a patró intern. 

SMT amb el grup fenil marcat isotòpicament (Sulfametazina [anell-fenil-14C(U)], ARC: 

3065), amb una activitat específica de 8.2 mCi mmol-1 (0.30 GBq mmol-1) i subministrada 

per American Radiolabeled Chemicals Inc. (St. Louis, MO, EUA). El reactiu comercial està 

dissolt en MeOH i té una concentració de 0.1 mCi mL-1. El cocktail d’escintil·lació líquida 

emprat ha estat l’Opti-Fluor (Perkin-Elmer, Wellesley, MA, EUA). 

Àcid aminobenzoic (CAS 150-13-0, �99 %), 2-acetamido-4,6-dimetilpirimidina (CAS 15-

74-2, �99 %), 2,4-dinitrotoluè (CAS 121-14-2, >97 %), anilina (CAS 62-53-3, �99 %), 

metansulfonamida (CAS 3144-09-0, �97.0 %), clorur de tetrametilamoni (CAS 75-57-0, 

�99.0 %), etanolamina (CAS 141-43-5, �99 %) i clorur de trimetilfenilamoni (CAS 138-24-

9, �98 %), subministrats per Sigma–Aldrich. 

Els productes utilitzats per a preparar fases mòbils o dissolucions reguladores de pH han 

estat de qualitat reactiu analític. 

 

3.2.2. Dissolvents 

Aigua doblement desionitzada obtinguda mitjançant un sistema de purificació tipus Milli-Q® 

Gradient A10 Millipore (Molheim, França), amb una resistivitat de 18.2 m
 cm-1, un nivell 

de Carboni Orgànic Total (TOC) �5 ppb, un nombre de partícules de mida >0.22 μm �1 

per cada mL i un nombre de bactèries <1 UFC mL-1. L’aigua ha estat recollida diàriament, 

per tal de preparar totes les dissolucions i les fases mòbils aquoses.  

Acetonitril (ACN) i MeOH, han estat subministrats per Merck (Darmstadt, Alemanya) i 

presenten una qualitat HPLC-gradient. 
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3.2.3. Sòls  

S’ha treballat amb un total de 15 mostres de sòls naturals procedents de diferents 

localitzacions de l’estat espanyol. Es tracta de sòls sense residus d’antibiòtics. Alguns 

d’aquests han estat subministrats pel laboratori Agroambiental Applus+ (Sidamon, Lleida), 

la Dra. Rigol, del Departament de Química Analítica de la Universitat de Barcelona i el Dr. 

Macías, del Departament d’Edafologia de la Universitat de Santiago de Compostela. 

Pel que fa al tractament dels sòls un cop rebuts, les mostres s’assequen a l’aire durant 48 

h, es tamisen i s’obté la fracció de partícules �2 mm.  

Els sòls s’homogeneïtzen per agitació mecànica durant 2 h. Posteriorment, les mostres es 

divideixen en varies fraccions fent ús d’un divisor micro riffle que assegura una reducció 

representativa de la mostra.  

Les fraccions de les mostres es dipositen en recipients de polietilè d’alta densitat. Per tal 

de minimitzar l’activitat microbiana, les mostres s’han esterilitzat mitjançant irradiació amb 

raigs gamma procedents d’una font de Co-60, que subministra una dosi d’entre 25 – 35 

kGy. Aquest tractament s’ha realitzat a l’empresa Aragogamma S.A. (Les Franqueses del 

Vallès, Barcelona). Finalment, les fraccions de sòl esterilitzades es guarden en un lloc sec 

i protegit de la llum. Prèviament a la seva utilització, els sòls s’homogeneïtzen de nou a 

l’agitador de rodets durant 1 h.  

La textura (mètode de sedimentació discontínua), el contingut de matèria orgànica 

(mètode Walkley-Black) i el CEC (extraccions amb acetat d’amoni) s’han determinat al 

laboratori Agroambiental Applus+ (Sidamon, Lleida). La composició elemental dels sòls 

s’ha determinat per fluorescència de raigs X o XRF (X-ray fluorescence) als Centres 

Científics i Tecnològics de la Universitat de Barcelona (CCiTUB). La Taula 3.1 recull les 

propietats fisicoquímiques més rellevants dels sòls estudiats.  
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3.2.4. Biochars 

En aquesta tesi s’han estudiat quatre biochars proporcionats per diferents fabricants:  

• Agrichar® subministrat per BEST Energies Australia (Somersby, Australia). 

• Soil Reef® subministrat per EcoTechnologies Group, LLC (Berwyn, PA, EUA).  

• PureBlack® subministrat per BuyActivatedCharcoal.com (Crawford, NE, EUA).  

• CQuest® subministrat per Dynamotive Energy Systems Corp. (McLean, VA, EUA).  

Tots ells han estat produïts mitjançant una piròlisi en absència d’oxigen. Soil Reef i 

PureBlack han estat molturats i tamisats (�2 mm). L’Agrichar només s’ha tamisat (�2 mm) 

i el CQuest es va rebre en forma de pols. Tots els biochars s’han guardat en recipients de 

polietilè d’alta densitat en un lloc sec i protegit de la llum. 

Aquests biochars presenten propietats fisicoquímiques diferents, segons indica la Taula 

3.2. La superfície específica i la mida de porus de cada biochar s’han determinat amb un 

analitzador Autosorb-1 de Quantachrome Instr. (Boynton Beach, FL, EUA). Aquestes 

propietats s’han determinat, prèvia desgasificació a 200 °C, mitjançant l’adsorció de N2 i 

CO2 a 77 i 273 K, respectivament. En el cas de l’Agrichar s’ha determinat la seva càrrega 

superficial utilitzant un analitzador del potencial zeta SurPAAS Electrokinetic Analyzer 

marca Anton Paar (Graz, Àustria), en el Departament de Ciència dels Materials i 

Enginyeria Metal·lúrgica de la Universitat Politècnica de Catalunya. 
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Taula 3.2. Propietats fisicoquímiques dels diferents biochars.  

 
Agrichar Soil Reef PureBlack CQuest 

 

Material de partida Restes de 
frondoses 

(Eucalyptus 
spp.) 

Encenalls de 
frondoses 

Frondoses 
mesclades 

Serradures 
de 

frondoses 

Mètode de producció Piròlisi lenta,  
600 °C 

Piròlisi lenta, 
600 °C 

Piròlisi lenta; T 
desconeguda 

Piròlisi 
ràpida, 450–

500 °C 

C (% pes sec)a 91.7 77.4 80.9 70.5 
H (% pes sec)a 0.9 2.0 2.6 3.3 

Relació H/C 0.116 0.303 0.385 0.555 
Cendres (% pes sec)a 1.4 7.9 3.1 10.9 

N2 – B.E.T. Àrea 
superficial (m2 g-1)b 

427 338 46.6 <0.1c 

pHd 7.9 7.9 7.55 6.3 
a Galbraith Laboratories, Inc. (Knoxville, TN, EUA). Valor obtingut per combustió a 900 °C. 
b Calcualda a partir de l’ajust per Brunauer-Emmett-Teller de la isoterma d’adsorció de N2 a 77 K.  
c CQuest va donar resultats poc fiables. 
d Relació sòlid-aigua 1:20 (w/v), després d’agitar durant 48 h.  
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3.3. Metodologia de treball 

3.3.1. Estudis de sorció 

3.3.1.1. Sorció de tetraciclines en sòls 

L’estudi del procés de sorció de tetraciclines en sòls naturals s’ha dut a terme seguint les 

pautes marcades per la directriu 106 de la OECD [2]. Aquesta directriu tracta de la 

determinació de la sorció mitjançant experiments tipus batch. La fase líquida consisteix en 

una dissolució de CaCl2 10 mM. Aquesta s’empra per mantenir la força iònica constant 

durant el procés de sorció i minimitzar la suspensió de partícules. Sovint, se l’anomena 

“aigua artificial” perquè pretén simular les condicions d’aigua de pluja natural.  

Un cop determinada la relació sòl-aigua adequada (1:50, g mL-1) i el temps necessari per 

assolir l’equilibri (6 h) mitjançant estudis preliminars, s’han dut a terme experiments de 

sorció per tal de caracteritzar les isotermes. Les dissolucions de les tetraciclines en medi 

CaCl2 10 mM, es posen en contacte amb 1 g de sòl dins de tubs de centrífuga de 

polipropilè. Tot seguit, s’afegeix CaCl2 10 mM fins a completar 50 mL de fase aquosa, 

assolint així la concentració objectiu a l’inici dels experiments (Cini). Els experiments de 

sorció realitzats han consistit en replicats de mostres i controls (Figura 3.2). Els controls, 

sense sòl, s’han emprat per a la determinació de cada concentració inicial (C0), compresa 

entre 0.5 i 10 mg L-1. L’anàlisi dels controls ha permès descartar qualsevol degradació o 

sorció de tetraciclines a les parets dels recipients (Cini = C0).  

Els tubs de centrífuga de polipropilè de mostres i controls s’agiten a 30 rpm durant 6 h 

protegits de la llum. Un cop finalitzada l’etapa d’agitació, les mostres es centrifuguen a 

3500 rpm durant 10 min i es mesura el pH (Figura 3.2). Posteriorment, s’extreu una 

alíquota de 10 mL de la fase aquosa sobrenedant, es diposita en un vial de vidre, 

s’acidifica amb HCl fins a pH 2 – 3, es filtra a través d’una membrana de niló de 0.22 �m i 

s’injecta a l’equip cromatogràfic per determinar la CW. En aquest punt, es mesura el pH de 

totes les mostres i controls.  
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Figura 3.2. Resum esquematitzat dels experiments de sorció. 

 

3.3.1.2. Sorció de sulfametazina en biochar i mescles sòl-biochar 

En els estudis de sorció de SMT en biochars (sistema biochar-aigua) o mescles sòl-

biochar (sistema sòl+biochar-aigua), s’ha emprat un fase aquosa composta per CaCl2 10 

mM i NaN3 1.5 mM. L’ús de NaN3 respon a la necessitat d’emprar un agent bactericida 

durant els experiments, ja que la presència de biochar en aquests sistemes pot estimular 

l’aparició de microorganismes [3].  

Els experiments destinats a elucidar els mecanismes de sorció que tenen lloc en el 

biochar –estudis de dependència de la sorció amb el pH, competició i variació del pH en 

afegir SMT– s’han realitzat en aigua i vials de vidre de color topazi.  

En l’estudi de la sorció de SMT (a través de la construcció d’isotermes), la relació sòlid-

aigua i la concentració inicial de SMT s’han ajustat per tal d’obtenir valors de CW dins de 

l’interval comprès entre 10-3 i 102 mg L-1. En tots els casos, s’ha assegurat que la sorció de 

SMT fos �20 %. Atès que les dissolucions mare de SMT contenien MeOH, el contingut 

final d’aquest en mostres, controls i blancs ha estat ajustat al 0.5 %. Els experiments 

previs van demostrar que la presència de MeOH a una concentració per sota del 0.6 % no 

afecta significativament a la sorció.  
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Els sistemes biochar-aigua i les mescles sòl-biochar s’han pre-equilibrat durant 48 h a  

20 °C amb un 80 % de VW, en absència de llum i sota una agitació suau. Un cop 

finalitzada aquesta etapa, s’addiciona a tots els sistemes la quantitat adient de SMT, 

MeOH i fase aquosa fins assolir els nivells de concentració i VW desitjats. Les relacions 

sòlid-aigua emprades en els sistemes biochar-aigua i mescles sòl-biochar es detallen en 

la Taula 3.3. Posteriorment, s’equilibra cada sistema durant 48 h, es centrifuga a 1800 

rpm durant 20 min i es mesura el pH. S’extreu una alíquota del líquid sobrenedant i es 

filtra. La concentració de SMT present en aquestes alíquotes es quantifica mitjançant LC-

FL, LC-UV o LSC en funció de l’experiment. 

Taula 3.3. Relació sòlid-aigua (g mL-1) emprada en la construcció d’isotermes de sorció. 

Sorbent Relació sòlid-aigua (g mL-1) 

Agrichar 4 × 10-4 (0.02:50) 
Soil Reef 4 × 10-4 (0.02:50) 
PureBlack 1 × 10-2 (0.1:10) 

CQuest 1 × 10-1(1:10) 
Sòl-Agrichar 4 × 10-2 (2:50) 
Sòl-Soil Reef 6 × 10-1 (3:5) 
Sòl-PureBlack 6 × 10-1 (3:5) 

Sòl-CQuest 6 × 10-1 (3:5) 

 

Atès que els biochars contenen grups funcionals que els confereixen caràcter àcid-base, 

es van realitzar experiments previs per tal de determinar la quantitat d’HCl o NaOH 

necessària que calia addicionar per tal d’assolir el pH desitjat al final dels experiments (en 

condicions d’equilibri de sorció).  

Pel que fa als sistemes biochar-aigua, aquests es van ajustar addicionant HCl per tal 

d’assolir un pH = 5. Per la seva banda, les mescles sòl-biochar s’han preparat a partir d’un 

sòl procedent de St. Joan de les Abadesses (S4, Taula 3.1) sense alterar el pH del sòl (pH 

= 7.42, relació emprada: 1 g de sòl 5 mL d’una solució de CaCl2 10 mM i NaN3 1.5 mM). 

Les mescles contenien biochar al 1 o 2 % en pes. El pH de mescles i sòl al final dels 

experiments ha estat 7.43 (0.27) i 7.50 (0.03), respectivament.  
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Estudis de dependència de la sorció en funció del pH (pH-edge sorption 

experiments) 

L’estudi de la sorció en funció del pH, s’ha realitzat addicionant NaOH i HCl per tal 

d’estudiar la variació que experimenta la magnitud de la sorció (Kd) en funció del pH del 

medi. L’interval de pH estudiat es troba entre 1 – 11 i s’ha escollit perquè permet 

caracteritzar la sorció de les diferents espècies de SMT presents en solució (SMT+, SMT0, 

SMT-). La força iònica de les mostres es va ajustar a 0.14 M mitjançant l’addició de NaCl 

(exceptuant les mostres a pH 1 que presentaven un força iònica = 0.21 M). La 

concentració inicial de SMT emprada ha estat 1 mg L-1. 

 

Estudis de competició 

Els estudis de sorció de SMT en biochar, i en presència d’altres molècules competidores, 

s’han realitzat amb SMT marcada isotòpicament a pH 1, 5 i 10.5. En aquestes condicions, 

les espècies predominants presents en solució són SMT+ (97.0 %), SMT0 (99.2 %) i SMT- 

(99.9 %), respectivament.  

S’han addicionat concentracions creixents de competidor, entre 0 i 0.1 M, a cada mostra 

que contenia una determinada concentració inicial de SMT en funció del pH estudiat (1.1 × 

10-5 M, 3.6 × 10-6 M i 1.2 ×10-5 M pels valors de pH 1, 5 i 10.5, respectivament). La 

quantificació de SMT en aquest apartat s’ha realitzat mitjançant LSC, i la fracció de SMT 

marcada ha estat <20 %, suficient per tal de mesurar una CW de SMT marcada que fos 

unes deu vegades el límit de detecció de l’instrument (20 DPM).  

 

Determinació de la quantitat de OH- o H+ alliberat durant la sorció de sulfametazina 

en biochar 

Per tal d’elucidar el mecanisme que té lloc durant la sorció de SMT en Agrichar, s’ha 

estudiat la variació del pH en afegir quantitats relativament elevades de SMT (0.05 – 100 

μmols de SMT a 10 mL de dissolució aquosa). Els experiments s’han realitzar a un pH 

inicial de 5 o 9.5, on la proporció de les espècies SMT0 i SMT- en solució és de 99.7 i 99.2 

%, respectivament. L’ajust dels pH inicials s’ha realitzat afegint NaOH o HCl abans del 

pre-equilibrament.  
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L’aigua emprada en aquests experiments, s’ha bullit per tal d’eliminar el CO2 dissolt. La 

relació sòlid-aigua ha estat 0.3 g d’Agrichar en 10 mL d’aigua. Els controls (sense 

Agrichar) només contenien 10 mL d’aigua. Tant mostres com controls s’han preparat per 

duplicat.  

Abans de començar l’etapa de pre-equilibrament es fa passar un corrent de N2 durant 10 

min (Figura 3.3, a). Un cop finalitzat el pre-equilibrament de 48 h, s’addiciona SMT. Pel 

cas de l’estudi a pH 9.5, s’addicionen quantitats creixents d’una dissolució de SMT- de 30 

g L-1 al mateix pH. Anàlogament als experiments de sorció descrits en l’anterior apartat, 

s’ha ajustat el volum final de la dissolució i la concentració de MeOH al 0.5 %. En els 

experiments a pH 5, s’addicionen quantitats creixents de SMT sòlida. Per tal de minimitzar 

el contacte amb l’atmosfera i la possible captació de CO2 per part de la dissolució, s’ha 

emprat un dispositiu experimental que permet la introducció de la SMT sòlida, minimitzant 

l’exposició al CO2 atmosfèric (Figura 3.3, b).  

Un cop introduïda la SMT en el sistema, s’ha equilibrat durant 48 h i transcorregut aquest 

temps s’ha mesurat el pH. Després de mesurar el pH, s’ha extret i filtrat una alíquota de 

cada vial i s’ha determinat el contingut de SMT en solució mitjançant LC-UV.  

 

 

Figura 3.3. Muntatge experimental per tal d’evitar la contaminació de les mostres amb CO2 en 
experiments realitzats a pH 9.5 (a) i 5 (b). 
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Experiments de desgast (“envelliment”) 

Per tal de simular les condicions que pot experimentar al llarg del temps el biochar 

incorporat en un sòl, s’han realitzat experiments de desgast (també anomenats 

experiments de weathering o aging) i s’han comprovat els canvis que poden experimentar 

les característiques de sorció de les mescles sòl-biochar.  

S’han preparat mostres de sòl que contenien biochar al 1 o 2 % en pes. El desgast ha 

consistit en un condicionament durant 28 dies, a 40 °C i dues agitacions manuals diàries, 

prèvies a una etapa de pre-equilibrament de 48 h, a 20 °C i agitació a 30 rpm. 

Posteriorment, s’addiciona SMT i s’equilibra durant 48 h més, a 20 °C i agitació a 30 rpm. 

Un cop completada l’etapa de sorció, es quantifica la SMT restant en la fase aquosa 

mitjançant LC-UV o LC-FL. 

 

3.3.2. Determinació de les concentracions aquoses de sorbat 

3.3.2.1. Determinació cromatogràfica de tetraciclines 

La quantificació de les tetraciclines estudiades en aquest treball (OTC, TC, CTC i DC) s’ha 

realitzat mitjançant LC-UV.  

La separació s’ha dut a terme en mode isocràtic, a temperatura ambient, amb una 

columna C18 HyPurity Aquastar (Thermo Fisher Scientific, Waltham, MA, EUA) de 250 mm 

de longitud × 4.6 mm de diàmetre intern i una mida de partícula de 5 �m. Aquesta està 

connectada a una pre-columna tipus UniguardTM amb un rebliment de les mateixes 

característiques que la columna. La fase mòbil està composta d’una dissolució reguladora 

de pH d’àcid oxàlic/oxalat 10 mM a pH = 2.2 i ACN, en una proporció 70:30. El tampó es 

filtra a través d’un filtre de membrana de niló de 0.22 �m abans de la seva utilització. El 

cabal de fase mòbil ha estat d’1 mL min-1 i el volum d’injecció de 100 �L. La detecció s’ha 

realitzat a 360 nm.  

La quantificació s’ha realitzat mitjançant recta de calibratge externa, mesurant les àrees 

de patrons preparats el mateix dia. Els límits de quantificació (LOQ, limit of quantification) 

del mètode són 20 μg L-1 (OTC), 10 μg L-1 (TC) i 30 μg L-1 (CTC i DC).  
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3.3.2.2. Determinació cromatogràfica de la sulfametazina 

La quantificació de la SMT s’ha realitzat per LC-FL o LC-UV en funció del nivell de 

concentració a quantificar.  

 

LC-UV 

La separació cromatogràfica es realitza en mode isocràtic, a temperatura ambient i 

utilitzant una columna C18 HyPurity Aquastar (Thermo Fisher Scientific, Waltham, MA, 

EUA) connectada a una pre-columna amb un rebliment de les mateixes característiques. 

La fase mòbil està composta per una dissolució reguladora de pH d’àcid acètic/acetat 10 

mM a pH = 4.5 i ACN en proporció 80:20. El tampó es filtra a través d’un filtre de 

membrana de niló de 0.22 �m abans de la seva utilització. El cabal de fase mòbil ha estat 

d’1 mL min-1 i el volum d’injecció de 50 μl. La detecció dels analits es duu a terme a 268 

nm. La quantificació s’ha realitzat mitjançant recta de calibratge externa, mesurant les 

àrees de patrons preparats diàriament. El LOQ del mètode és 13 μg L-1.  

 

LC-FL 

D’altra banda, per a concentracions més baixes de SMT s’empra detecció fluorimètrica. 

Atès que les sulfonamides no són fluorescents intrínsecament, la detecció per FL 

requereix una etapa de derivatització prèvia a la separació cromatogràfica. Es va procedir 

a optimitzar i adequar un mètode desenvolupat en el nostre grup [4]. La reacció de 

derivatització s’ha realitzat a temperatura ambient durant 2 h seguint les etapes següents: 

1. Es diposita 1 mL de la solució aquosa que conté SMT en un vial de vidre de color 

topazi. 

2. S’addiciona 1 mL d’una dissolució reguladora de pH d’àcid fòrmic/formiat 40 mM a 

pH 3.4, que conté 100 mg L-1 de sulfametoxidiazina com a patró intern.  

3. S’addicionen 2 mL de fluorescamina al 0.1 % en ACN (p/v). 

Passades 2 h, la solució derivatitzada es filtra a través d’un filtre de niló de 0.45 �m, es 

descarten les primeres gotes i s’injecta al sistema cromatogràfic. La separació es duu a 

terme en mode gradient (Taula 3.4), a temperatura ambient, amb una columna C18 
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Supelco Discovery (Bellefonte, PA, USA) de 250 mm de longitud × 4 mm de diàmetre 

intern i 5 �m de mida de partícula. Aquesta es connecta a una pre-columna tipus 

Supelguard Discovery guard. La fase mòbil està formada per una dissolució reguladora de 

pH d’àcid fòrmic/ formiat 10 mM ajustada a pH = 3.4 i ACN. El tampó es filtra a través d’un 

filtre de membrana de niló de 0.22 �m. El cabal ha estat 1 mL min-1 i el volum d’injecció 50 

μL. La detecció dels analits es duu a terme a una �excitació i �emissió de 405 i 485 nm, 

respectivament. La quantificació per FL s’ha realitzat mitjançant recta de calibratge 

externa, mesurant les àrees de patrons preparats el mateix dia. El LOQ del mètode és 0.2 

μg L-1.  

Taula 3.4. Gradient d’elució emprat en la determinació per LC-FL. 

Temps (min) 
% Dissolució reguladora  

de pH 
% ACN 

0 66 34 
12 66 34 
17 30 70 
19 66 34 
24 66 34 

  

3.3.2.3. Determinació de la sulfametazina per escintil·lació líquida 

La quantificació de la SMT marcada isotòpicament s’ha dut a terme per espectrometria 

d’escintil·lació líquida o LSC (liquid scintillation counting).  

Un cop finalitzats els experiments de competició, es filtra a través d’un filtre de niló de 0.45 

�m una alíquota de 10 mL de solució sobrenedant. Les primeres gotes filtrades es 

descarten. A continuació, es diposita un volum conegut de mostra filtrada (1 – 3 mL) dins 

un vial de polietilè de baixa difusió de 20 mL (Perkin-Elmer) i es mescla amb 15 mL de 

cocktail d’escintil·lació Opti-fluor. Posteriorment, la mescla s’homogeneïtza manualment, 

es col·loca al porta-mostres de l’analitzador, s’ajusta la regió energètica de comptatge 

(finestra de treball) a l’interval comprès entre 0 – 156 keV i el temps de mesura a 20 min. 
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4.1. Sorció de tetraciclines en sòls 

Tal com s’ha comentat en la introducció, la presència de traces d’antimicrobians en els 

compartiments ambientals afavoreix l’aparició de microorganismes patògens resistents [1-

2]. Atès que el procés de sorció en sòls juga un paper clau en el destí, transport, 

reactivitat, ecotoxicitat i biodisponibilitat de les tetraciclines en el medi ambient, cal 

caracteritzar la sorció per a l’avaluació del risc ambiental que representa la dispersió 

d’aquests antimicrobians en el medi.  

En aquest capítol es presenten els resultats de l’estudi realitzat sobre sorció de 

tetraciclines en sòl. En concret, s’ha estudiat la sorció de les quatre tetraciclines més 

emprades en medicina veterinària (oxitetraciclina, OTC; tetraciclina, TC; clortetraciclina, 

CTC; i doxiciclina, DC) en 15 sòls naturals [3]. En una primera etapa, l’estudi caracteritza 

la sorció mitjançant l’ajust de les dades experimentals al model de sorció més adient (p. 

ex. Freundlich i Langmuir). En una segona etapa, s’apliquen mètodes quimiomètrics a les 

dades obtingudes, que inclouen la magnitud de la sorció (i.e. el coeficient de distribució, 

Kd) i les característiques fisicoquímiques del sòl per a cada combinació sòl-tetraciclina. El 

tractament multivariant de les dades ha permès identificar els descriptors del sòl amb més 

influència en el procés de sorció, així com també proporcionar models de predicció 

satisfactoris emprant un nombre reduït de propietats.  

Els resultats d’aquets estudi s’han recollit en l’article científic “Sorption of tetracyclines 

onto natural soils: data analysis and prediction” publicat a la revista Environmental science 

and pollution research.  
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4.1.1. Publicació 1. “Sorption of tetracyclines onto natural soils: data 

analysis and prediction” 
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4.1.2. Discussió dels resultats 

En iniciar la present tesi doctoral la bibliografia existent sobre la sorció de tetraciclines en 

sòls naturals era bastant limitada. Fins aquell moment, els estudis s’havien centrat quasi 

exclusivament en la sorció d’OTC en les fraccions pures del sòl, com argiles de referència 

[4-5], hidròxids d’Al i Fe [6], i àcids húmics [7]. Els treballs realitzats en aquests sistemes 

simples, coincideixen en que el valor de Kd depèn inversament del pH i la força iònica [8-

11], i proposen tant el bescanvi catiònic com la formació de complexos com a possibles 

mecanismes de sorció [4-5]. Només l’estudi presentat per Pils et al. [12], proporcionava 

una primera informació sobre diferències en la sorció entre tetraciclines. Aquests autors 

van observar que la magnitud de la sorció de CTC era superior a la sorció de TC en totes 

les fraccions pures estudiades (argiles, substàncies húmiques i mescles entre substàncies 

húmiques i argila).  

Pel que fa a la sorció en sòls, els estudis realitzats anteriorment remarcaven l’elevada 

sorció que presenta l’OTC en comparació amb agents antimicrobians d’altres famílies, 

com el metronidazole, l’olaquindox i la tilosina [13]. En aquests treballs s’indica que pH, 

CEC, textura i contingut de Fe i Al influeixen sobre la sorció [14-17], tot i que hi ha 

controvèrsia sobre quins descriptors del sòl són més rellevants. Tanmateix, es tracta 

d’estudis focalitzats en escenaris molt concrets, el que dificulta l’obtenció de conclusions 

globals sobre el comportament de les tetraciclines en el medi ambient. A més, els models 

de predicció desenvolupats solen presentar una baixa capacitat de predicció de Kd [16].  

El aquesta tesi s’avalua de forma quantitativa la sorció d’OTC, TC, CTC i DC en un 

conjunt de sòls que intenten cobrir un ampli interval de propietats fisicoquímiques. Per a 

tots els sistemes s’han obtingut les isotermes de sorció. L’ajust d’aquestes isotermes als 

models de sorció més adients és una etapa crucial per tal d’avaluar la magnitud de la 

sorció (Kd) dins un interval de concentracions de solut. En aquest sentit, cal recordar que 

un ajust deficient, a causa d’una selecció errònia de tipus d’equació de la isoterma, pot 

comportar errors importants en els posteriors models de transport que se’n derivaran [18].  

En la present tesi, l’ajust de les dades experimentals als diferents models s’ha realitzat 

mitjançant regressió no lineal per mínims quadrats o NLLS (nonlinear least squares) 

minimitzant la funció descrita en la següent equació [19]:   
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On CS,exp,i i CS,calc,i són la concentració en fase sòlida experimental i calculada mitjançant el 

model, respectivament. La inclusió de la ponderació a través de CS,exp,i al denominador de 

l’equació 4.1, permet que tots els punts presentin el mateix pes estadístic i evita que els 

punts corresponents a altes concentracions de solut tinguin més influència en el model. 

D’aquesta manera, es garanteix que els punts corresponents a baixes concentracions, 

generalment més rellevants des d’un punt de vista mediambiental, resultin ben ajustats. 

Aquesta funció s’ha minimitzat mitjançant l’eina Solver que es troba integrada dins el 

programa Microsoft ExcelTM. 

 

La selecció de la isoterma 

Per tal d’assolir el millor ajust possible, és convenient seguir dues etapes. En primer lloc, 

és recomanable un examen de la forma de la isoterma a escala lineal o logarítmica. A 

més a més, donada la dependència de Kd amb la concentració del solut, fer una 

observació d’altres representacions, com Kd vs. CS o Kd vs. CW, pot facilitar la selecció 

dels models que puguin resultar més adequats [20]. En segon lloc, l’elecció del model es 

confirma mitjançant el criteri proposat per Kinniburgh [19], que selecciona el model que 

presenta un menor error quadràtic mitjà de residuals (RMSE): 

%&'( ��)* �+ � ,- (4.2) 

on m i p corresponen al nombre de punts experimentals i de paràmetres ajustables de 

l’equació en qüestió, respectivament.  

Pel que fa a aquest estudi, es van ajustar les dades a un ampli grup de models d’isoterma 

(p. ex. Freundlich, Langmuir, Langmuir-Freundlich, BET, two-site Langmuir, modified 

Langmuir, Redlich-Peterson, Toth i Aranovich-Donohue) [20], per tal de minimitzar la 

suma de quadrats d’errors residuals (equació 4.1). Els models de Langmuir (equació 2.2) 

o Freundlich (equació 2.3) han proporcionat un millor ajust (mínim RMSE i un menor 

nombre de paràmetres) en tots els sistemes tetraciclina-sòl estudiats. 
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El model més adient per descriure la sorció de totes les tetraciclines en sòls àcids (3.88 < 

pH < 5.00) ha estat el de Langmuir. En canvi, l’equació de Freundlich ha resultat ser la 

més idònia pels sòls bàsics (pH > 7.00). En el cas dels sòls de pH moderadament àcid i 

neutre (5.30 < pH < 7.00), les dades de sorció corresponents a OTC i TC presentaven un 

millor ajust al model de Freundlich, a diferència de les dades de CTC i DC, que 

s’ajustaven satisfactòriament al model de Langmuir. La transició que experimenten 

aquests sistemes des d’un model de Langmuir fins a un model de Freundlich, en 

augmentar el pH del sòl, s’explica pel predomini del bescanvi catiònic en la sorció en sòls 

àcids/neutres on les espècies catiònica i zwitteriònica són les majoritàries. En la mateixa 

línia, Figueroa et al. [4] van observar evidències que aquest mecanisme de bescanvi pot 

predominar fins a pH 5.5. En canvi, a valors de pH superiors, el mecanisme de bescanvi 

catiònic perd rellevància, ja que les tetraciclines es troben majoritàriament en la seva 

forma aniònica. En aquestes condicions la sorció es pot explicar per un conjunt 

d’interaccions, com la formació de complexos amb òxids metàl·lics, cation bridging amb un 

catió bescanviable, interaccions polars entre grups funcionals (ponts d’hidrogen), etc.  

Un cop ajustades les dades experimentals als models de Freundlich o Langmuir, s’han 

calculat els valors de Kd tenint en compte els paràmetres corresponents a cada isoterma. 

Tant els valors de Kd com els paràmetres de sorció relacionats amb la intensitat de la 

sorció (KF o KL en el cas de Freundlich o Langmuir, respectivament), han posat de 

manifest que les tetraciclines queden fortament retingudes en tots els sòls, són de l’ordre 

dels reportats per altres autors (Taula 2.4, pàgines 50-51) i són significativament superiors 

a altres fàrmacs presents en el medi ambient [21]. D’altra banda, en les tetraciclines 

estudiades s’han trobat diferències pel que fa a la magnitud de sorció. Així, les 

tetraciclines més solubles en aigua (CTC i DC), presenten generalment uns valors de Kd 

superiors en comparació amb les menys solubles (OTC i TC). A més a més, aquestes 

diferències solen ser més evidents a mesura que s’augmenta el pH del sòl i la 

concentració de sorbat. A tall d’exemple es mostren els valors de Kd corresponents a tres 

sòls estudiats, els quals representen un pH àcid, intermedi i alcalí (Figura 4.1). 
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Figura 4.1. Log Kd calculats mitjançant el model de Langmuir (L) o Freundlich (F) per a tres sòls, a 
una CW de 400 μg L-1. 

 

Anàlisi multivariant i predicció de la magnitud de sorció 

L’estudi de les principals propietats fisicoquímiques del sòl involucrades en la sorció de les 

tetraciclines i la predicció de la sorció d’aquestes, es va realitzar mitjançant l’anàlisi per 

components principals o PCA (principal component analysis) i la regressió per mínims 

quadrats parcials o PLS (partial least squares regression).  

El PCA és un mètode matemàtic utilitzat per trobar relacions entre les variables que 

descriuen un sistema. Aquest mètode es caracteritza per formar combinacions lineals de 

les variables originals que resulten en noves variables ortogonals, no correlacionades, 

anomenades components principals o PCs (principal components). La informació més 

rellevant sobre les dades es troba generalment en els primers PCs, que són els que 

capturen més variància de les dades experimentals. Des d’un punt de vista matemàtic, és 

possible descompondre la matriu de les dades originals (X, de dimensió 13 × 19), que 

conté els valors de log Kd per a cada tetraciclina i les propietats fisicoquímiques (15 

descriptors) de cadascun dels 13 sòls: 

. � �/�01 � ( (4.3) 
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Aquesta descomposició dóna lloc a 3 noves matrius: T, PT i E. T és la matriu de scores 

(13 × PCs), PT és la matriu transposada de loadings (PCs × 19) i E correspon a la matriu 

de residuals (13 × 19). Els scores corresponen als valors (coordenades) que presenten les 

mostres (sòls estudiats) en aquest nou espai i els loadings indiquen la importància que té 

cada una de les variables (valors de Kd i propietats fisicoquímiques) en cada component 

[22]. La representació dels scores i loadings permeten interpretar les causes de la 

variabilitat de les dades i ordenar-les per ordre d’importància.  

Atès que les variables no són de la mateixa magnitud i tenen unitats diferents, s’ha 

realitzat un pretractament de les dades que consisteix en un autoescalat abans del PCA.  

L’aplicació del PCA a les dades indica que els descriptors del sòl amb més influència 

sobre Kd són pH, OC, CEC, textura (argila i sorra), metalls alcalins (K2O i Na2O), metalls 

de transició (Fe2O3 i Al2O3) i P2O5.  

Posteriorment, es van realitzar els estudis de PLS amb les 10 variables identificades 

prèviament per PCA. El PLS presenta errors de predicció inferiors a d’altres mètodes 

multivariants i es tracta d’un mètode recomanable quan existeixen variables amb un elevat 

grau de col·linealitat [23-24]. En aquest treball, s’ha emprat la versió PLS2, la qual realitza 

la modelització utilitzant totes les variables de resposta, és a dir, els log Kd corresponents 

a les 4 tetraciclines. Per tal de construir el model s’han emprat 9 sòls amb una avaluació 

creuada (leave-one-out). Finalment, aquest model s’ha validat amb 4 sòls no presents en 

el conjunt de calibratge. L’anàlisi de dades per PLS permet calcular el nombre de 

variables latents o LVs (latent variables) a partir d’una matriu X (que conté els descriptors) 

i una matriu Y (que conté les variables dependents, en el nostre cas els valors de log Kd):  

. � �/�01 � ( (4.4) 

2 � ���31 � 4 (4.5) 

On T i PT corresponen a les matrius de scores (9 × LVs) i loadings (LVs × 10) associades 

a la matriu X (9 × 10); U i QT són les matrius de scores (9 × LVs) i loadings (LVs × 4) 

associades a la matriu Y (9 × 4). E i F són les matrius de residuals que contenen la 

informació no explicada de X i Y, respectivament.  

L’anàlisi per PLS ha permès identificar els 5 principals descriptors que expliquen la 

variabilitat dels valors de log Kd. Aquests descriptors en ordre decreixent d’importància 
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són pH, CEC, K2O, Al2O3 i argila. Els models obtinguts proporcionen bones prediccions de 

log Kd, amb errors relatius <5 %.  

D’altra banda, també s’ha desenvolupat un model que permet la predicció de log Kd de 

TC, CTC i DC a partir de les dades de sorció corresponents a l’OTC (log Kd,OTC) i els dos 

descriptors del sòl més rellevants (pH i CEC) amb resultats satisfactoris. Aquest fet posa 

de manifest la importància en la sorció que té l’estructura comú de les tetraciclines, que 

inclou tant el grup dimetilamino involucrat en el bescanvi catiònic (important a valors de 

pH del sòl àcids), com el grup �-dicetona involucrat en la complexació i cation bridging en 

superfície (rellevant pels sòls amb un pH intermedi/alt) [4].  

Aquest estudi també ha constatat el poc efecte que presenta la matèria orgànica en la 

sorció de les tetraciclines als sòls. Tal com s’ha comentat en la introducció, els estudis 

previs realitzats amb fraccions pures o grups reduïts de sòls arribaven a conclusions 

contradictòries pel que fa al rol de la matèria orgànica. Per exemple, mentre que en els 

estudis de realitzats per Ter Laak et al. [16] s’arriba a la conclusió que la matèria orgànica 

té una gran influència sobre la sorció, només superada pel pH, l’estudi de Jones et al. [15] 

no mostra cap correlació significativa entre sorció i matèria orgànica. Altres estudis més 

recents també han corroborat el poc efecte de la matèria orgànica en la sorció de 

tetraciclines en sòls [25-26], fet que contrasta amb altres antimicrobians, com per exemple 

les sulfonamides [21]. 

Finalment, cal indicar que tots els sistemes sòl-tetraciclina estudiats en aquesta tesi han 

mostrat una forta sorció, la qual cosa indica que les tetraciclines són compostos que un 

cop introduïts al sòl presenten un baix risc de dispersió a altres compartiments ambientals. 
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4.2. Sorció de sulfametazina en biochar i mescles sòl-biochar 

En el darrers anys, l’estudi del destí ambiental de les sulfonamides s’ha intensificat a 

causa de diverses raons. D’una banda, es tracta d’una de les principals famílies emprades 

en medicina veterinària [27-28]. D’altra banda, les sulfonamides presenten una elevada 

mobilitat en el sòl, que facilita la seva lixiviació cap a aigües subterrànies i el seu transport 

cap a aigües superficials [29]. Els estudis realitzats durant la última dècada han confirmat 

que l’addició de fems pot reduir significativament la sorció de sulfonamides en sòl, 

mitjançant un increment del pH o bloquejant possibles setis de sorció, facilitant encara 

més la seva dispersió en el medi ambient [30-31]. En aquest escenari, és interessant 

trobar sistemes que puguin reduir la seva mobilitat.  

Durant els últims anys, el biochar s’ha estudiat com a sistema de remeiació en sòls 

contaminats amb contaminants orgànics hidrofòbics (com PAH, PCB, pesticides, 

herbicides, etc) [32-36] i ions metàl·lics [37-39]. Tenint en compte que el biochar presenta 

una superfície altament porosa (amb una superfície específica relativament alta) i amb 

grups funcionals polars (carboxils, fenols, etc.), sembla un bon candidat per retenir 

sulfonamides amb una elevada mobilitat. En aquest capítol s’estudia el potencial de 

diferents biochars per tal de disminuir aquesta mobilitat en el sòl.  

S’ha seleccionat la sulfametazina (SMT, 4-amino-N-[4,6-dimetil-2-pirimidinil] 

benzèsulfonamida), també anomenada sulfadimidina, com a compost model de la família 

de les sulfonamides. Es tracta d’un dels agents antimicrobians més utilitzats en veterinària 

als EUA i la UE [40].  

La SMT posseeix dos grups funcionals ionitzables, els quals presenten uns valors de pKa1 

i pKa2 de 2.28 i 7.42, respectivament [41]. La Figura 4.2 mostra els equilibris àcid-base 

que s’estableixen en solució. Hi ha dues espècies neutres, una sense càrrega (SMT0) i 

una zwitteriònica (SMT+/-), tot i que, aquesta última només representa el 0.2 % de la forma 

neutra [42]. Per tant, en l’interval de valors de pH ambiental (4 – 8), la SMT es troba 

generalment de forma neutra o aniònica. El canvi en l’especiació de la SMT en funció del 

pH condiciona la solubilitat en aigua (SW) i el seu caràcter hidròfob/hidròfil (KOW), i per tant 

la seva sorció. Els valors bibliogràfics de log KOW per l’espècie catiònica, neutra i aniònica 

són -1.30, 0.27 i -2.09, respectivament.  
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Figura 4.2. Esquema dels diferents equilibris àcid-base que pot presentar la SMT en solució 
aquosa. 

La SMT és una de les sulfonamides amb més mobilitat en el sòl, i presenta valors de Kd 

que oscil·len entre 0.32 i 10 L kg-1 (Taula 2.5, pàgina 53). Per aquesta raó, la SMT és 

detectada sovint en diferents compartiments ambientals, com aigües subterrànies [43], 

pous [44] o rius [45] (Taula 2.3, pàgina 40), situats a les proximitats de sòls agrícoles 

adobats regularment amb fems contaminants o instal·lacions de ramaderia intensiva.  

En aquesta tesi, l’estudi dut a terme es planteja en dues etapes. En una primera fase 

s’estudia la sorció en biochars purs (sistema biochar-aigua). La segona fase consisteix en 

l’estudi de la sorció en sòls esmenats amb biochar (sistema sòl+biochar-aigua). 

Els resultats d’aquests estudis es recullen en dos articles científics: “Speciation of the 

ionizable antibiotic sulfamethazine on black carbon” publicat a la revista Environmental 

Science and Technology, i “Predicting contaminant adsorption in black carbon (biochar)-

amended soil for the veterinary antimicrobial, Sulfamethazine” enviat (en fase de revisió) a 

la Environmental Science and Technology. Part dels estudis recollits en la primera 

publicació s’han realitzat en el marc d‘una estada a la Universitat de Yale i al Connecticut 

Agricultural Experiment Station (CAES) sota la supervisió del Dr. Joseph J. Pignatello i el 

Dr. Jordan Peccia. Els estudis posteriors s’han continuat al Departament de Química 

Analítica de la Universitat de Barcelona. 
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4.2.1. Publicació 2. “Speciation of the ionizable antibiotic sulfamethazine on 

black carbon (biochar)”  
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4.2.2. Publicació 3. “Predicting contaminant adsorption in black carbon 

(biochar)-amended soil for the veterinary antimicrobial 

sulfamethazine” 
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4.2.3. Discussió dels resultats 

Sorció de SMT en el sistema biochar-aigua 

S’ha estudiat la sorció de SMT en quatre biochars diferents (Agrichar, Soil Reef, 

PureBlack i CQuest). Aquests materials, que provenen de diferents tipus de biomassa i 

han estat processats en condicions de piròlisi diferents presenten un interval de propietats 

fisicoquímiques (Taula 3.2, pàgina 94).  

Les isotermes de sorció de SMT en els sistemes biochar-aigua s’han obtingut a pH 5, on 

predomina l’espècie neutra de la SMT. En la Figura 4.3 es representen el valors de Kd,BC 

en funció de CW. En aquesta figura els valors de Kd s’han normalitzat al contingut de 

carboni de cada biochar (Kd,BC) per poder comparar amb els valors de KOC de SMT en sòls 

que es troben en la bibliografia. 

��5�67 � ��88 9 �5�:�  (4.6) 

Els valors de Kd,BC oscil·len entre 101 i 106 en funció del biochar i de la concentració de 

SMT. L’Agrichar, amb una superfície específica més elevada, és el que proporciona una 

retenció més efectiva de SMT. La Figura 4.3 mostra com Kd,BC disminueix amb la CW. A 

més, la figura també mostra com Agrichar, Soil Reef i Pureblack, per sota d’una CW de 

SMT d’1 mg L-1, poden presentar una sorció de SMT més elevada que la mitjana de 14 

valors de KOC procedents de la bibliografia corresponents a sòls de pH 5 [46-48]. Per 

contra, el CQuest presenta una sorció molt inferior a la dels altres biochars i els valors de 

KOC bibliogràfics.  
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Figura 4.3. Kd,BC en funció de CW en diferents biochars (pH 5 – 5.2). Símbols: cercles (Agrichar), 
triangles (Soil Reef), rombes (PureBlack) i quadrats (CQuest). Les línies sòlides representen els 
ajustos de cada isoterma al model de Freundlich. Les línies discontínues representen la mitjana 
dels valors de KOC corresponents a sòls a pH 5 de la bibliografia. 

Les dades experimentals s’han ajustat al model de Freundlich (equació 2.3), que ha 

demostrat que la intensitat de la sorció (KF) augmenta en funció del grau de carbonització 

(relació H/C) i la superfície específica del material (Figura 4.4). Així doncs, la magnitud de 

la sorció de SMT en aquests materials segueix el següent ordre: Agrichar > Soil Reef > 

PureBlack > CQuest (que coincideix amb el grau de carbonització), indicant que la 

retenció de SMT es veu afavorida per la porositat del material.  

Pel que fa a la linealitat de les isotermes, aquesta disminueix en augmentar el grau de 

carbonització (Figura 4.4). Tal com s’ha comentat en la introducció, la no linealitat es pot 

atribuir a interaccions específiques entre la SMT0 i setis actius en la superfície del biochar. 

Per tant, el sorbent presenta una saturació progressiva a mesura que augmenta CW, 

indicant que cada cop es més difícil per a les molècules de sorbat trobar aquest tipus de 

setis disponibles. Aquesta pèrdua de linealitat fa que la magnitud de la sorció disminueixi 

significativament en augmentar la CW. Per exemple en el cas de l’Agrichar, aquest 

presenta una disminució de la sorció de fins a 3 ordres de magnitud en variar la CW de  

10-3 a 102 mg L-1. 
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Figura 4.4. Resultats de l’ajust de les dades a l’equació de Freundlich per a cada biochar estudiat. 

Alguns autors han observat que en augmentar el grau de carbonització d’un carbó, la 

sorció de compostos orgànics experimenta una transició, que va des d’una sorció menys 

intensa i una isoterma de comportament més lineal (simulant la “partició” que s’observa en 

la matèria orgànica, setis menys específics) cap a una sorció més intensa i no lineal 

(sorció en superfície en uns setis més específics) [49-51]. Aquest fet s’explica per 

l’existència de dues fases en aquests materials, una més carbonitzada i una menys 

carbonitzada, on la proporció d’aquestes depèn de les condicions de piròlisi [52]. Es 

considera que els biochars amb un alt contingut de H (relació H/C > 0.55), encara 

conserven una alta quantitat de residus orgànics vegetals de caràcter més alifàtic en la 

seva estructura i presenten una sorció de característiques semblants a la matèria orgànica 

del sòl (relativament baixa en magnitud i amb un paràmetre N proper a la unitat) [53]. En 

canvi, si les condicions de piròlisi han estat suficientment intenses, el biochar presenta 

una estructura més carbonitzada, rígida, microporosa i aromàtica que es tradueix en una 

sorció més elevada i una isoterma de caràcter no lineal [54-55]. En aquests últim cas, el 

biochar presenta una sorció amb les mateixes característiques que altres materials de 

carboni naturals, com el negre de carboni o el carbó [56-57]. En el cas de l’Agrichar 

(relació H/C = 0.116), la sorció sembla tenir lloc majoritàriament en el domini més 

carbonitzat de la superfície. En l’altre extrem es trobaria el CQuest (relació H/C = 0.555), 

amb una sorció semblant a la matèria orgànica. Soil Reef i PureBlack (relació H/C = 0.303 

i 0.385, respectivament) presenten situacions intermèdies.  

D’acord amb aquests resultats, els biochars produïts mitjançant una piròlisi més lenta 

(grau de carbonització superior i un desenvolupament dels porus més important), semblen 
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els sorbents més efectius per retenir SMT. Així doncs, amb la finalitat d’elucidar els 

mecanismes de sorció implicats en la retenció de SMT es va escollir estudiar a fons 

l’Agrichar.  

 

Mecanisme de sorció de SMT en el sistema Agrichar-aigua  

Els experiments preliminars de sorció en Agrichar a pH 5 van confirmar que per a 

considerar que s’ha arribat a l’equilibri són suficients 48 hores. El posterior ajust de les 

dades a un model cinètic exponencial amb dos compartiments de sorció, adaptat del 

model de desorció de contaminants en sediments desenvolupat per Cornelissen et al. 

[58], ha demostrat que unes 2/3 parts de la SMT en solució es sorbeixen de manera 

ràpida (en setis més accessibles) i la resta ho fa d’una manera més lenta (setis menys 

accessibles).  

L’estudi de la sorció en funció del pH i el posterior ajust de les dades a un model que 

considera la contribució de cadascuna de les espècies a la sorció (Kd
+, Kd

0 i Kd
-) [59], ha 

demostrat que l’espècie neutra (SMT0) és la més fortament retinguda en l’Agrichar amb un 

log Kd,SMT
0 = 6.04 (Taula 4.1). D’altra banda, les espècies aniònica i catiònica també 

presenten una sorció força considerable (log Kd,SMT
+ = 5.50, log Kd,SMT

- = 4.91). Aquestes 

evidències semblen indicar que les interaccions de tipus hidrofòbic, així com les forces de 

vdW, juguen un paper clau en el procés de sorció de SMT0. En el cas de les espècies 

iòniques hi ha d’haver intervenció d’altres mecanismes que donin lloc a una sorció tan 

elevada. Les dades normalitzades dels valors de Kd amb el seu corresponent KOW (Taula 

4.1) indiquen que tant l’espècie catiònica com l’aniònica podrien presentar algun tipus 

d’estabilització en superfície.  

Taula 4.1. Contribució a la sorció en Agrichar de cadascuna de les espècies de SMT en solució. 

 SMT+ SMT0 SMT- 

Log Kd, Agrichar
 5.50 (0.05) 6.04 (0.02) 4.91 (0.03) 

Log KOW 
1  -1.30  0.27  -2.09  

Log Kd, Agrichar / KOW 6.80 5.77 7.00 

1 Carda- Broch et al. [60]. 
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La magnitud de la sorció de les tres espècies de SMT en Agrichar és superior als valors 

observats per altres sorbents estudiats en la bibliografia, excepte pel carbó actiu (Taula 

4.2). Aquest fet podria estar relacionat amb la superfície específica més elevada d’aquest 

últim en comparació amb la del biochar. Si ens centrem en la sorció de l’espècie neutra, 

aquesta pot ser fins a 5 – 6 ordres de magnitud superior a l’observada en argiles de 

referència (montmorillonita i caolinita) i sòls. A més, si comparem els valors obtinguts amb 

la sorció d’altres espècies neutres de la mateixa família (sulfatiazole, sulfametoxazole i 

sulfapiridina), trobem que la sorció d’Agrichar és entre 3 i 4 ordres de magnitud superior a 

les determinades en àcids húmics, nanotubs de carboni (CNT: carbon nanotubes), grafit i 

altres sorbents d’origen orgànic (compost i fems).  

Taula 4.2. Recull de dades bibliogràfiques sobre la sorció de les diferents espècies de 
sulfametazina (SMT), sulfatiazole (STZ), sulfametoxazole (SMX) i sulfapiridina (SPY). 

Sorbat Sorbent Log Kd
+ Log Kd

0 Log Kd
- Referència 

SMT Agrichar 5.50 (0.05) 6.04 (0.02) 4.91 (0.03) Aquesta tesi 
 Argila de ref. 2.86 – 3.51 0.36 – 1.35 – [61] 
 Sòl 0.16 – 0.98 -0.35 – 0.50 -0.60 – 0.09 [46] 
      

STZ Àcid húmic 4.68 2.34 – 3.30 0.97 [62-63] 
 Compost 3.55 1.81 0.88 [63] 
 Fem 2.81 1.82 1.13 [63] 
      

SMX CTN – 3.60 – 3.99 2.50 [64-65] 
 Carbó actiu – 7.20 6.85 [66] 
 Grafit – 2.60 1.60 [65] 
      

SPY CTN – 4.50 – [65] 
 Grafit – 3.00 – [65] 

 

Els experiments de sorció en presència de competidors, a pH 1, 5 i 10.5, han servit per 

entendre i elucidar els principals mecanismes de sorció que tenen lloc entre cada espècie 

de SMT i l’Agrichar.  

L’experiment de competició realitzat a pH 1, on la SMT+ representa un 97 % de la SMT en 

solució, ha posat de manifest que la força iònica o bescanvi catiònic no influeixen en la 

sorció. Aquest fet està d’acord amb la càrrega positiva de l’Agrichar a pH àcid (el punt 

isoelèctric és a pH = 4.1, segons les mesures de potencial �). D’altra banda, a pH 1 és 
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clau l’existència d’un sistema � en l’estructura del competidor per tal de dificultar la sorció 

de la SMT+. La major competició del naftalè (amb un lleuger caràcter de donador �) en 

comparació amb el 2,4-dinitrotuè (amb un fort caràcter acceptor �), ha evidenciat que les 

interaccions �-� EDA són fonamentals en la sorció de la SMT+ (Figura 4.5). De fet, en 

aquest cas es tracta d’una interacció tipus �+-� EDA, ja que involucra un sistema catiònic 

(el grup amino de la SMT està protonat), amb una energia d’enllaç fins i tot superior a la 

de tipus �-� EDA [67].  

 

Figura 4.5. Interacció �+-� EDA involucrada en el mecanisme de sorció de SMT+ en Agrichar a  
pH 1. 

Els experiments de competició a pH 5, on la SMT0 predomina en solució (99.3 %) i la 

superfície del biochar presenta càrrega negativa neta, han suggerit que la presència d’un 

sistema � en l’estructura del competidor (com el trimetilfenilamoni) pot disminuir 

significativament la sorció de SMT0. Aquest fet indica que a més de les interaccions 

hidrofòbiques i de vdW, les interaccions de tipus �-� EDA també podrien tenir un rol 

important a aquest pH. Per la seva banda, la lleugera disminució del pH en afegir SMT0 

s’atribueix a que aproximadament un 30 % de la sorció ve acompanyada de l’alliberament 

d’un protó a la solució. Aquest fet es pot justificar si es considera que la SMT0 pot 

esdevenir SMT+/-, mitjançant una reacció de tautomerització de baix cost energètic, i 

interaccionar mitjançant �+-� EDA (Figura 4.6). En aquest escenari, algun grup funcional 
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de la superfície del biochar podria perdre algun protó i estabilitzar la càrrega positiva del 

grup amino de la SMT. Per la seva banda, la càrrega negativa del grup sulfonamido podria 

ser estabilitzada per ponts d’hidrogen amb grups no ionitzats de la superfície (p.ex. 

fenols).  

 

Figura 4.6. Interaccions tipus �+-� EDA i pont hidrogen involucrades en el mecanisme de sorció de 
SMT+/- (tautòmer de la SMT0) en Agrichar a pH 5.  

L’experiment de competició a pH 10.5, on el 99.9% de la SMT es troba en forma aniònica i 

la superfície del biochar presenta càrrega negativa neta, ha permès descartar que la 

sorció es produeixi mitjançant bescanvi aniònic, formació d’un parell iònic i/o coordinació 

amb metalls presents en forma d’impureses en la superfície del biochar. D’altra banda, 

l’estudi de la variació del pH en afegir SMT- ha posat de manifest que el pH augmenta 

amb la quantitat de SMT addicionada al sistema (pràcticament cada mol de SMT- que és 

retingut allibera 1 mol de OH-). Per tant, es dedueix que la SMT- capta un protó de la 

solució i un cop neutra (SMT0) s’adsorbeix en el biochar (Figura 4.7). L’estudi també 

justifica la formació de ponts d’hidrogen amb els grups funcionals d’oxigen ionitzats en la 

superfície del biochar (fenols, carboxils, etc.).  
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Figura 4.7. Interacció per pont d’hidrogen involucrada en el mecanisme de retenció de SMT- en 
Agrichar a pH 10.5. 

Aquests mecanismes de sorció donen lloc, des del punt de vista macroscòpic, a una 

disminució del pKa1 aparent i un augment del pKa2 aparent de la SMT. Aquest fet està 

d’acord amb els coeficients de distribució de les diferents espècies de SMT (Kd, SMT
+, Kd, 

SMT
0 i Kd, SMT

-), on la més elevada és la de l’espècie neutra, i per tant quedant més 

estabilitzada aquesta forma Figura 4.8. Aquest efecte també l’han descrit altres autors 

estudiant la sorció de sulfonamides en materials orgànics i sòls [63, 68]. 

 

Figura 4.8. Diferents equilibris de la SMT en un sistema biochar-aigua. 

Durant els últims anys, alguns treballs han apuntat que la sorció d’hidrocarburs aromàtics 

en sorbents de carboni podria estar facilitada per les interaccions �-� EDA [69-71]. Pel 

que fa a la sorció de sulfonamides en aquests tipus de sorbents, aquest estudi 

complementa els pocs treballs publicats fins al dia d’avui [65, 72]. Zhang et al. [64] 
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proposen que tant l’espècie catiònica com la neutra del sulfametoxazole poden utilitzar el 

seu caràcter � acceptor per interaccionar amb el caràcter � donador d’un CNT amb un alt 

contingut de grups hidroxil. En la mateixa línia, Ji et al. [65], també afirmen que la sorció 

de sulfametoxazole en CNT es regeix per una combinació de forces de vdW i interaccions 

�-� EDA. No obstant, cal tenir en compte que aquests estudis basen les seves 

conclusions a partir de les isotermes de sorció i de les propietats físico-químiques dels 

sorbents. 

 

Mescles sòl-biochar (sistema sòl+biochar-aigua) 

Un cop caracteritzada la sorció de SMT en biochar, s’han dut a terme estudis sobre la 

sorció d’aquest fàrmac en un sòl esmenat amb biochar (mescles sòl-biochar). Els 

experiments s’han realitzat amb el sòl S4, les propietats del qual es troben detallades en 

la Taula 3.1 (pàgina 92). D’aquesta manera, és possible comprovar l’efecte que pot 

produir en la sorció d’un sòl afegir diferents quantitats de biochar, així com també 

determinar l’efecte que poden produir els diferents components del sòl en la capacitat de 

sorció del propi biochar. Les dades experimentals en aquests sistemes s’han ajustat amb 

el model de Langmuir-Freundlich [20]. 

Les isotermes de sorció de SMT en mescles sòl-biochar al 1 i 2 % (p/p) acabades de 

preparar, han demostrat que és possible augmentar la sorció de SMT. La Figura 4.9 

mostra l’efecte de l’addició dels diferents biochars sobre la sorció de SMT en un sòl 

esmenat. En aquesta figura destaca l’augment de la sorció, d’uns 3 ordres de magnitud, 

que produeix l’addició d’Agrichar.  
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Figura 4.9. Efecte de l’addició de biochar (0, 1 i 2 %) sobre la sorció de SMT en un sòl natural (Sòl 
S4, Taula 3.1, pàgina 92). Valors de log Kd calculats a 50 μg L-1.  

En addicionar biochar a un sòl es poden donar canvis biològics, físics i químics al llarg del 

temps [73-76]. Aquests canvis són coneguts com l’efecte desgast (weathering o aging) 

[77]. Un del principals és l’atenuació de la sorció amb el temps per part de les mescles 

sòl-biochar. D’altra banda, aquesta disminució de la sorció dels sorbats depèn de les 

propietats fisicoquímiques de sòl, biochar, sorbats i condicions ambientals [78], però 

s’explica majoritàriament per un recobriment de la superfície del biochar per part de la 

matèria orgànica o altres contaminats presents en el sòl. Aquest procés s’anomena 

incrustació o fouling [79]. En aquesta tesi s’ha posat de manifest que el temps de contacte 

entre biochar i sòl és determinant en la capacitat de sorció de les mescles. 

Les isotermes d’Agrichar i Soil Reef de les mescles desgastades durant un mes han 

mostrat un descens significatiu de la sorció (fins a 1 ordre de magnitud). En el cas de 

PureBlack, la disminució és pràcticament imperceptible, mentre que en el cas del CQuest 

fins i tot s’arriba a observar un lleuger augment de la sorció. Les mesures de superfície 

específica han posat de manifest que la superfície específica de les mescles més 

desgastades disminueixen (amb l’excepció del CQuest), el que fa pensar que la matèria 

orgànica dissolta provinent del sòl, recobreix el biochar, i disminueix la seva capacitat de 

sorció [79]. A tall d’exemple es mostra l’efecte produït en desgastar les mescles sòl-

Agrichar (Figura 4.10). 
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Figura 4.10. Isotermes de sorció de les mescles desgastades (28 dies a 40 °C, símbols plens) i 
poc desgastades (2 dies a 20 °C, símbols buits) sòl-Agrichar al 0 % (), 1 % (�) i 2 % (�).  

Per tal de quantificar la variació en la capacitat de sorció de biochar dins el sistema sòl-

biochar, s’ha calculat el valor de Kd,intrínsec de cada biochar, que resulta de sostreure la 

contribució del sòl a la sorció observada per la mescla. Aquest valor permet comparar el 

canvi que experimenta la sorció intrínseca del biochar al entrar en contacte amb el sòl. Els 

resultats han mostrat com Agrichar, Soil Reef i PureBlack veuen reduïda significativament 

la seva sorció intrínseca per l’efecte desgast. En el cas particular del Soil Reef el Kd,intrínsec 

pot disminuir fins a 102.5 vegades a CW baixes (<100 μg L-1). Per tant, l’efecte desgast 

produeix que la magnitud de la sorció per part del biochar, tendeixi als valors de KOC 

observats per la matèria orgànica del sòl. D’altra banda, una altra conclusió que es pot 

extreure d’aquest treball és que el desgast, a part de disminuir la sorció, augmenta la 

linealitat de la majoria d’aquests sistemes (exceptuant CQuest). Aquests fet pot estar 

relacionat amb la substitució de setis de biochar pels de la matèria orgànica dissolta, 

provocant que la isoterma de sorció esdevingui més lineal.  

En resum, aquest estudi ha indicat que la utilització de determinats tipus de biochars (de 

piròlisi lenta, altament carbonitzats i amb una superfície específica prou important) podria 

augmentar la retenció de SMT en el sòl. Per tant, els futurs estudis s’haurien de realitzar 

en biochars amb aquestes característiques fisicoquímiques. D’altra banda, aquest treball 

també ha demostrat que caldria tenir en compte l’efecte desgast a l’hora de modelitzar i 

predir la sorció d’aquests sistemes a llarg termini.  
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4.3. Tractament de dades d’isotermes de sorció 

Tal com s’ha esmentat en el capítol d’introducció d’aquesta tesi, el procés de sorció 

controla destí final d’un contaminant en el medi ambient. Per tant, una bona modelització 

de la sorció és essencial per tal d’estimar el transport i avaluar el risc ambiental que 

representa [80]. Així doncs, la selecció de la equació de sorció és una etapa crítica per tal 

d’aconseguir prediccions de transport acurades [20].  

Les dues isotermes més emprades en els estudis de sorció en el sòl són les equacions de 

Langmuir (equació 2.2) i Freundlich (equació 2.3) [81-82]. Històricament, la determinació 

dels paràmetres d’aquests models, a partir de les dades experimentals (CW i CS), s’ha 

realitzat mitjançant la linealització de les equacions i el posterior anàlisi de les dades per 

mínims quadrats ordinaris. En les equacions següents s’indiquen les formes linealitzades 

del model de Langmuir i Freundlich (equacions 4.7 i 4.8, respectivament).   

��� � �� 	 � � �
 	 ���
 	 �� � �� � �� 	 �
 9 ��� (4.7) 

;<=���� � ;<= ���� � > 	 ;<=���� (4.8) 

No obstant, quan les equacions contenen tres o més paràmetres, l’ajust a les dades 

experimentals implica la utilització d’un mètode de regressió no lineal per mínims quadrats 

(NLLS) [83]. D’altra banda, existeixen estudis que no recomanen la linealització de les 

equacions de la isoterma, sempre i quan sigui possible, ja que poden donar resultats 

deficients [84-86]. En aquesta línia, en la bibliografia es troben diferents alternatives per 

tal de resoldre aquests sistemes, com l’eina Solver integrada en el full de càlcul MS-Excel 

[87], programes de càlcul específics (ISOFIT [88]) i programari general de tipus 

matemàtic/estadístic com Origin [89] (OriginLab Corp., Northampton, MA, EUA), Matlab 

[90] (Mathworks, Natick, MA, EUA) o Sigma Plot [91] (Systat Software Inc., San Jose, CA, 

EUA).  

En general, els mètodes de mínims quadrats no lineals es basen en la minimització d’una 

funció objectiu (U), que depèn d’un conjunt de paràmetres a optimitzar (com per exemple, 

els paràmetres de l’equació de sorció). U es defineix com la suma dels quadrats dels 

errors residuals (ei), calculats com les diferències entre una magnitud mesurada (p. ex., 
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CS,exp,i), i els valors calculats a partir d’un cert model avaluat (p. ex., CS,calc,i). D’altra banda, 

es recomana la utilització de pesos estadístics (wi) en la funció objectiu [19]:  

� ��?� 9 @��! ��?� 9 �������� � ����������!
A
�#$

A
�#$

 (4.9) 

On CS,exp,i i CS,calc,i indiquen les concentracions experimentals i calculades en fase sòlida 

per a cada punt experimental i, sent n el nombre total de punts. Els valors de CS,calc,i es 

determinen a partir de les concentracions de solut en la fase líquida (CW,exp,i) i els 

paràmetres corresponents al model d’isoterma que es planteja. Per exemple, en una 

isoterma de tipus Freundlich, els valors de CS,calc,i es calculen segons:  

��������� � �� 	 ���������  (4.10) 

En una regressió per NLLS, el sistema es considera resolt quan s’assoleix el valor mínim 

de la funció objectiu (Umin). Així, els paràmetres optimitzats es determinen com els 

corresponents a Umin. Per tal de decidir quina isoterma descriu millor el comportament d’un 

sistema determinat, cal provar diferents models de sorció, i escollir el que presenta un 

funció objectiu inferior. A més, cal tenir en compte altres consideracions estadístiques, 

com el nombre total de paràmetres que defineixen una isoterma o els errors estimats dels 

paràmetres optimitzats. Generalment, aquest és el procediment habitual per tal de 

determinar i optimitzar els paràmetres que descriuen una isoterma de sorció.  

En aquest treball s’ha desenvolupat una funció que calcula les concentracions teòriques 

de solut a l’equilibri en les fases sòlida i líquida (CW,calc i CS,calc), a partir de les condicions 

experimentals del sistema (MS, VW i C0) per a un determinat model de sorció (juntament 

amb els seus corresponents paràmetres). Aquest càlcul s’aconsegueix mitjançant la 

resolució iterativa del balanç de massa per a cada punt experimental de la isoterma. Així, 

la funció objectiu a minimitzar es pot definir en base als residuals en CW, CS, tots dos 

simultàniament, o altres combinacions, com el valor de Kd en cada punt del sistema 

estudiat. 

Per tal de resoldre els balanços de massa per a cada punt i facilitar la seva utilització, s’ha 

desenvolupat una funció definida per l’usuari (user-defined function) en el full de càlcul 

MS-Excel. Aquesta funció conté els models de sorció més habituals com a equacions 
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predefinides. A més, també es poden introduir models de sorció de forma literal en cas 

que l’usuari consideri que cap de les predefinides es correspon amb les seves dades 

experimentals. 

La posterior optimització dels paràmetres de l’equació es pot dur a terme mitjançant 

l’aplicació de l’eina Solver inclosa a MS-Excel, o bé es pot utilitzar una macro d’Excel, 

també desenvolupada en aquest treball, i que es basa en l’algorisme iteratiu de Gauss-

Newton modificat per Levenberg-Marquardt. 

Per tal de comprovar el bon funcionament d’aquest nou procediment, la funció i la macro 

desenvolupades en aquesta tesi s’han aplicat a diferents conjunts de dades de sorció 

descrits en la bibliografia. També s’ha comprovat que el procediment funciona 

correctament en diferents versions d’Excel, corresponents a les versions MS-Office 2003, 

2007 i 2010 per MS-Windows, i MS-Office 2011 per Apple MacOSX. Els resultats 

obtinguts s’han comparat amb els que es donen en la bibliografia, així com amb els 

obtinguts mitjançant el programa ISOFIT [88].  

 

4.3.1. Fonament matemàtic 

Resolució del balanç de massa 

El nucli principal d’aquest desenvolupament s’anomena “ISOT_Calc” i és una funció 

d’Excel definida per l’usuari. Aquesta funció, així com la macro d’optimització que es 

descriu en el següent apartat, està escrita en MS “Visual Basic for Applications” (VBA). La 

funció ISOT_Calc resol les equacions del balanç de massa mitjançant l’algorisme de 

Newton (també anomenat mètode de la tangent o de Newton-Raphson) [92], i calcula les 

concentracions teòriques en les fases sòlida i líquida a l’equilibri (CS,calc i CW,calc, 

respectivament) a partir d’un model d’isoterma i unes determinades condicions 

experimentals. Per exemple, podem considerar un sistema que segueix un comportament 

de tipus Freundlich, en el que tenim les següents condicions experimentals: un volum VW 

de fase líquida, una concentració inicial de solut C0 i una massa Ms de sòl. Una vegada 

assolit l’equilibri de sorció, la concentració de sorbat que queda en la fase líquida és 

CW,exp. Per tant, la concentració de solut en fase sòlida es determina de la següent 

manera:  
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������ � B� 	 �C � ������&�  (4.11) 

D’altra banda, les equacions del balanç de massa experimental i teòric segons el model 

de Freundlich es poden escriure com:  

B� 	 �C � B� 	 ������ �&� 	 ������ � B� 	 ������ � &� 9 �� 9 �������  (4.12) 

B� 	 �C � B� 	 ������� � &� 	 ������� � B� 	 ������� � &� 9 �� 9 ��������  (4.13) 

On VW, C0 i Ms són les variables independents, amb valors mesurats i coneguts; KF i N són 

els valors estimats corresponents als paràmetres del model, i CW,calc el valor a determinar. 

Aquest últim es pot calcular mitjançant el mètode iteratiu de Newton, definint una funció 

(F) que és igual a zero quan el sistema està resolt. En aquest cas, aquesta funció F es 

basa en la diferència entre el balanç de massa experimental i calculat:  

4 � B� 	 �C � B� 	 ������� � &� 9 �� 9 �������� � (4.14) 

Aquesta equació es resol mitjançant aproximacions successives de CW,calc, de forma que 

el valor de la iteració n + 1 es calcula a partir del valor anterior, dels valors que prèn la 

funció F i la seva derivada respecte a CW,calc (F�):  

��������AD$ � ��������A � 4A�4EA� (4.15) 

No obstant, i per tal d’evitar concentracions amb valors negatius durant el procés iteratiu, 

les derivades es prenen respecte del ln (CW,calc) –F�ln– en comptes de CW,calc; així, l’equació 

anterior queda com:  

;F���������AD$� � ;F���������A� � 4A�4E�AA� (4.16) 

I fent l’antilogaritme d’aquesta equació s’obtenen els valors de concentració calculada:  

��������AD$ � @G,H;F���������AD$�I � ��������A
@G, J 4A�4K�AA�L

 
(4.17) 
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Ja que la funció desenvolupada conté diferents tipus d’isotermes, durant el procés iteratiu 

s’utilitzen derivades numèriques per tal de mantenir un codi el més compacte possible. El 

procés iteratiu finalitza quan la diferència entre els balanços de massa experimental i 

calculat és menor que una tolerància determinada; establerta com una diferència relativa 

� 0.001 %. Generalment, la solució s’assoleix després de realitzar entre 4 i 10 iteracions 

per a cada punt. D’altra banda, el valor inicial de CW,calc (iteració “0”) es pren com la 

concentració total de solut, així es poden simular isotermes teòriques sense el 

coneixement previ de les concentracions a l’equilibri.  

La funció ISOT_Calc inclou 13 models de sorció predefinits, sovint utilitzats en l’ajust de 

dades d’estudis de sorció [20, 91, 93]. Aquests models, juntament amb el nombre de 

paràmetres corresponents s’indiquen en la Taula 4.3. A més, en cas que els models 

predefinits no s’ajustin a les dades experimentals, s’ha previst la possibilitat d’emprar 

isotermes definides per l’usuari (tipus 0, custom equations); en aquest cas, es pot introduir 

el model desitjat dins d’una cel·la del full de càlcul. Aquesta possibilitat es duu a terme 

mitjançant la inclusió en el codi VBA d’una subrutina que substitueix el text de la cel·la en 

els valors numèrics corresponents [94]. Les condicions de l’equació literal són que els 

paràmetres de la isoterma s’han d’escriure com ”P(1), P(2), ...”, i la concentració de solut 

en fase líquida com ”Ce”. Per exemple, si introduïm una isoterma de Freundlich com un 

model definit per l’usuari, tindria la forma: ”P(1)*(CeMP(2))” (sense cometes).  

La funció ISOT_Calc dóna com a resultat la concentració calculada en fase líquida CW,calc, 

però la concentració en la fase sòlida CS,calc és un valor calculat durant el procés (segons 

l’equació 2.3). En el full de càlcul de MS-Excel, ambdós valors es poden obtenir utilitzant 

la funció ’INDICE’. Per exemple, si s’utilitza la funció ISOT_Calc a través de INDICE de la 

forma següent: ”=INDICE(ISOT_Calc(B18:D18;$C$12: $C$14;11;$C$10),1)”, aquesta 

retorna el valor de CW,calc, però si l’últim nombre (l’índex) es canvia d’1 a 2, el valor 

obtingut és el de CS,calc. La resta de dades introduïdes en l’equació corresponen a:  

• B18:D18: cel·les que contenen la concentració inicial de solut, el volum inicial i la 

massa de sòl, respectivament.  

• $C$12:$C$14: cel·les que contenen el conjunt de paràmetres del model.  

• 11: correspon al tipus d’isoterma que s’avalua. En aquest cas correspon al model 

“Simple Dual Mode”, desenvolupat per Xia et al. [91].  
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• $C$10: indica la cel·la on s’introdueix la isoterma definida per l’usuari. Només té 

efecte quan el tipus és “0”. 

 

Taula 4.3. Isotermes predefinides en la funció ISOT_Calc. 

Index Tipus isoterma Equació 
(CS = …) 

Nombre de 
paràmetres 

0 Definida per l’usuari Definida per l’usuari Definit per 
l’usuari 

1 Langmuir � 9 �
 9 ��� � �
 9 ��� 2 

2 2-site Langmuir � 9 *N$ 9 �$ 9 ��� � �$ 9 �� � N! 9 �! 9 ��� � �! 9 ��- 3 

3 modified Langmuir  � 9 *N$ 9 �$ 9 ��� � �$ 9 ��- 9 * �� � �! 9 ��- 3 

4 B.E.T. * �$ 9 ��� � �! 9 ��- 9 * �� � �O 9 ��- 3 

5 Freundlich �� 9 ���� 2 

6 general L-F � 9 �
� 9 ����� � �
� 9 ���� 3 

7 general Freundlich � 9 * � 9 ��� � � 9 ��-
�

 3 

8 Redlich-Peterson � 9 � 9 ��P� � � 9 ����Q$R� 3 

9 Tóth � 9 � 9 ��� � � 9 ���� 3 

10 Aranovich-Donohue * �$ 9 ��� � �! 9 ��- 9 * �� � �O 9 ��-
�

 4 

11  DMMa �S 9 �� � 'C 9 � 9 ��� � � 9 �� 3 

12 Temkin �$ 9 TU��� � �! 2 

13 2-step � V1�� 9 �� 9 �� � �� � W�� � ��W�A��XA�� � �� 9 �� � �� � W�� � ��W�A��
!
�#$

 7 (b1 = 0) 

aSimple Dual-mode model. 
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Optimització dels paràmetres del model 

L’altra funció que s’ha desenvolupat en aquest treball consisteix en una rutina 

d’optimització, anomenada Ref_GN_LM, integrada dins una macro de VBA, i que es basa 

en la modificació Levenberg-Marquardt de l’algorisme iteratiu de Gauss-Newton [95]. En 

cada iteració, els paràmetres de la isoterma s’estimen de manera que es compleix: 

PY1 9 Y � Z�[\]^Y1 9 Y�Q_0 � Y1 9 (`` (4.18) 

On J representa la matriu jacobiana, que conté les derivades parcials dels errors respecte 

dels paràmetres a optimitzar. D’altra banda, �P és el vector que conté els increments dels 

paràmetres, � és el paràmetre de Marquardt i Err és el vector dels errors residuals. 

Inicialment, es pren un valor de � = 10, disminuint 10 cops per cada iteració amb èxit quan 

el procés convergeix. En cas contrari, � adopta el valor del nombre d’iteracions no 

convergents consecutives. Finalment, aquest procediment d’iteració s’atura quan la 

diferència relativa en la U (p. ex. l’equació 4.9) entre dos iteracions consecutives és 

inferior al 0.1 % i � és inferior a 0.01. En qualsevol cas, el nombre màxim d’interaccions 

està limitat a 20. Per tal de mantenir ordres de magnitud similars en els paràmetres durant 

el procediment de refinament, aquests són transformats internament als seus 

corresponents logaritmes naturals, la qual cosa també evita la possibilitat d'obtenir valors 

negatius. A més a més, la rutina permet l'estimació dels errors en els paràmetres a partir 

dels errors residuals i la matriu dels increments [96-97]. 

Si bé l’algorisme utilitzat correspon a un procediment estàndard d’optimització, la 

diferència d’aquest treball respecte d’altres que es troben en la bibliografia rau en la 

definició dels errors residuals: el balanç de massa (funció ISOT_Calc) calcula els parells 

de concentracions teòriques en les fases sòlida i líquida (CW,calc, CS,calc) per a cada punt 

d’equilibri a partir de les condicions experimentals i dels paràmetres del model de sorció 

estimat. Per tant, es poden definir els errors residuals de diferents maneres: com errors en 

CW, en CS, o com la distància (d) entre punts calculats i experimentals, que equival a la 

combinació d’ambdós:  

a���� � �������� � ��������� (4.19) 

a���� � �������� � ��������� (4.20) 
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[� � b�������� � ����������! � �������� � ����������! � ba�����! � a�����! (4.21) 

Les diferències en la definició dels errors es mostren en la Figura 4.11, en la que es 

representen els punts experimentals d’una isoterma hipotètica (rombes), juntament amb 

un model de sorció ajustat (línia sòlida) mitjançant la funció ISOT_Calc. Aquesta figura 

mostra un punt detallat, on s’indiquen els errors en CW i CS (equacions 4.19 i 4.20, 

respectivament), així com la distància d entre un punt experimental en forma de rombe i 

un calculat en forma de cercle (equació 4.21). A efectes de comparació, la Figura 4.11 

també mostra l’error (�CS’) obtingut per un procediment convencional (utilitzant l’equació 

4.9).  

 

Figura 4.11. Definició dels errors en les dades experimentals. 

Tot i que els errors es calculen de la forma descrita, les funcions objectives a minimitzar 

en el procés d’optimització utilitzen factors de ponderació (pesos estadístics) per tal de 

que tots els punts experimentals siguin igual de significants; en cas contrari, els punts 

corresponents a concentracions més elevades tindrien més pes estadístic en el model que 

els punts experimentals obtinguts a baixes concentracions. En aquest treball, s’utilitzen 

factors de ponderació inversament proporcionals al quadrat de la magnitud experimental 
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corresponent (p. ex., wi = 1/(CW,exp,i)
2 o wi = 1/(CS,exp,i)

2). Així, les funcions objectives per tal 

de minimitzar els errors en CW i CS es calculen a partir dels seus corresponents errors 

relatius: 

�cd �� ���������!
A
�#$

9 a����! ��� a������������ 
!A

�#$
 (4.22) 

�ce �� ���������!
A
�#$

9 a����! ��� a������������ 
!A

�#$
 (4.23) 

Tal com es posa de manifest en la Figura 4.12, on es comparen les isotermes obtingudes 

per minimització ponderada (línia contínua) i sense ponderar (línia discontínua), l’ús de 

l’error relatiu durant la minimització de la funció objectiu és un procediment que millora 

l’ajust dels punts experimentals corresponents a baixes concentracions de solut. Així 

doncs, aquest procediment és particularment interessant en la modelització de la sorció 

de contaminants en sòls, on els contaminants es troben generalment en concentracions 

de traces.  

 

Figura 4.12. Millora en l’ajust de la part inferior de la isoterma a l’emprar error relatiu en la 
minimització de la funció objectiu (UCs).  
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D’altra banda, la definició dels errors residuals com la distància entre punts experimentals 

i calculats, és equivalent a la regressió per distància ortogonal o ODR (orthogonal 

distance regression). Aquesta mètode, estudiat recentment per Poch i Villaescusa [98], ha 

estat aplicat a isotermes de Langmuir teòriques per a la determinació dels paràmetres de 

la isoterma. Cal esmentar que en un procediment "clàssic" de modelització de dades de 

sorció, se sol suposar que CW és la variable independent (sense errors) i els paràmetres 

de les isotermes són calculats per tal de minimitzar els errors en la variable dependent 

(CS). En canvi, la ODR té en compte els errors en ambdues variables (CW i CS), i la funció 

objectiu ponderada (Ud) a minimitzar es calcula com a combinació de les equacions 4.22 i 

4.23:  

�� ��f� a������������ 
! � � a������������ 

!g�A
�#$

 (4.24) 

Com que els valors de CW,calc,i i CS,calc,i s’obtenen directament emprant la funció 

ISOT_Calc, el càlcul de les funcions objectives (equacions 4.22 a 4.24) és una tasca 

trivial. En la Taula 4.4 es mostra l’aspecte típic d’un full de càlcul que utilitza la funció 

ISOT_Calc, indicant les dades experimentals, els valors calculats de CW,calc,i i CS,calc,i i els 

errors relatius individuals (�CW/CW i �CS/CS) 

Taula 4.4. Exemple de dades d’una isoterma i càlculs. 

C0 

(mg L-1) 

VW 

(mL) 

MS 

(g) 

CW,exp 

(mg L-1) 

CS,exp 

(mg kg-1) 

CW,calc 

(mg L-1) 

CS,calc 

(mg kg-1) 
�CW/CW �CS/CS 

0.490 50.0 1.005 0.0096 23.89 0.0101 23.87 -0.05 0.0010 

0.531 50.0 1.001 0.0125 25.89 0.0110 25.96 0.12 -0.0029 

0.687 50.0 1.003 0.0121 33.65 0.0143 33.54 -0.18 0.0033 

0.730 50.0 1.002 0.0139 35.74 0.0153 35.67 -0.10 0.0020 

0.917 50.0 1.001 0.0190 44.85 0.0195 44.82 -0.03 0.0006 

0.981 50.0 1.004 0.0217 47.79 0.0209 47.83 0.04 -0.0009 

1.360 50.0 1.003 0.0277 66.43 0.0298 66.32 -0.08 0.0016 
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En aquest punt, per tal d’optimitzar els paràmetres de la isoterma, es pot utilitzar la macro 

Ref_GN_LM. Una vegada s’inicia, aquesta macro demana la columna que conté els errors 

residuals (�CW / CW, per exemple), la columna amb els paràmetres a optimitzar, i 

finalment, una cel·la d’inici on es mostraran els resultats. Aquests últims contindran els 

valors optimitzats dels paràmetres juntament amb les seves desviacions estàndard 

estimades, i d’altres paràmetres estadístics, com la suma de quadrats de residuals 

(equacions 4.22 a 4.24), l’error quadràtic mitjà (RMSE) i l’error quadràtic mitjà ponderat o 

MWSE (mean weighted square error). Tal com ja s’ha comentat anteriorment, aquests 

paràmetres són de gran utilitat per tal de decidir quin tipus d’isoterma s’ajusta millor a un 

conjunt de dades experimentals. 

&h'( � �+ � ,� (4.25) 

%&'( � i&h'( (4.26) 

On m i p corresponen al nombre de punts experimentals i de paràmetres ajustables de 

l’equació avaluada, respectivament.  

D’altra banda, la funció Solver incorporada al MS-Excel també permet optimitzar els 

paràmetres. En aquest cas, l’usuari pot definir una cel·la que conté la funció objectiu (valor 

a minimitzar) i l’interval corresponent dels paràmetres a optimitzar. Els resultats obtinguts 

són totalment semblants als obtinguts emprant el macro Ref_GN_LM, però en aquest 

últim cas las resolució és, generalment, més ràpida. D’altra banda, Solver no dóna els 

errors estimats dels paràmetres, i s’han de determinar emprant una altra rutina, com per 

exemple la Solvstat per Excel [99].  

 

4.3.2. Exemples d’aplicació  

Per tal de provar els procediments de càlcul proposats en aquest treball, s'han aplicat les 

rutines descrites (combinació ISOT_Calc / Ref_GN_LM) a dades experimentals descrites 

en la bibliografia i s’han contrastat els paràmetres de l’equació obtinguts amb els 

publicats. El procediment ISOT_Calc / Ref_GN_LM s’ha utilitzat minimitzant les funcions 

objectiu UCW, UCS, Ud (equacions 4.22-4.24). D’altra banda, per tal d’incloure més elements 

de comparació, també s'han calculat els paràmetres de les dades bibliogràfiques 

mitjançant el programa ISOFIT. Aquest últim programa minimitza les diferències 
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quadràtiques entre CS,exp i CS,calc, on aquesta última es calcula a partir del model 

d’isoterma i els valors experimentals de CW. A més, per tal d'obtenir resultats comparables 

entre els càlculs, s'han utilitzat factors de ponderació similars tant en l’ISOFIT com en el 

procediment desenvolupat en aquest treball. 

Els sistemes on s’ha provat l’ISOT_Calc / Ref_GN_LM han estat: 

• Sistema I: correspon a la sorció de TC en un sòl franc estudiat en el segon capítol 

d’aquesta tesi (propietats fisicoquímiques en la Taula 3.1, sòl S8, pàgina 92). Es 

tracta d’una isoterma formada per 20 punts experimentals que presenta un bon 

ajust a una isoterma de tipus Langmuir, tal com s'indica en la referència [100]. Per 

tal de comparar entre models es va realitzar l’ajust a les equacions de Langmuir i 

Freundlich. L’optimització s’ha dut a terme minimitzant per CW, CS i distàncies 

(ODR), entre els punts experimentals i calculats. Els resultats (Taula 4.5, Sistema 

I) inclouen els paràmetres d’ambdues equacions, juntament amb desviacions 

estàndard dels paràmetres i errors residuals com el MWSE. En tots els casos, els 

errors del model de Freundlich són entre 2 i 3 vegades superiors que els 

corresponents al model de Langmuir, per tant, es confirma que el model que millor 

s’ajusta a les dades experimentals és una isoterma de Langmuir, tal com també 

indiquen els resultats obtinguts amb el programa ISOFIT. D’altra banda, el bon 

ajust del model de Langmuir a les dades experimentals també es pot observar 

gràficament en la Figura 4.13, que mostra diferents representacions de la isoterma 

experimental i la calculada (Figura 4.13 a, b i c), així com la distribució dels errors 

residuals en CW (Figura 4.13 d). Aquesta última permet veure com els punts amb 

pitjor ajust al model de Freundlich corresponen sobretot als extrems superior i 

inferior de la isoterma.  

• Sistema II: consisteix en la sorció d’ions de Zn(II) en ferrihidrita (gel d'òxid de Fe 

hidratat) a pH 5.5. Encara que les dades originals presentades per Kinniburgh et 

al. [19] van ser ajustades inicialment a un model de tipus Langmuir, els posteriors 

ajustos realitzats per Matott i Rabideau [88] van demostrar que l'equació de 

Freundlich pot donar millors resultats, amb una suma dels residuals quadràtics fins 

a 9� vegades inferior. Aquest últim treball també mostra que els models amb 3 

paràmetres (Toth, Polanyi-Manes, etc.) poden reduir la funció objectiu, però 

aquests incorporen més paràmetres al model. Per tant, només s’ha considerat 
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oportú comparar els models de Langmuir i Freundlich en aquest conjunt de dades. 

En tots els càlculs (utilitzant l’ISOFIT i les diferents modalitats d’ISOT_Calc / 

Ref_GN_LM), els valors obtinguts de MWSE pel model de Freundlich han estat 

unes 7-9 vegades inferiors que els corresponents al model de Langmuir (vegeu 

Sistema II, Taula 4.5), confirmant així que el model de Freundlich proporciona el 

millor ajust al conjunt de dades experimentals. 

• Sistema III: aquest sistema descriu la sorció de triclormetà en un sòl amb un alt 

contingut de matèria orgànica natural (93 %). Xia et al. [91] van provar diversos 

models de sorció (Freundlich, DMM i Polanyi-Manes) per tal d’ajustar els 108 punts 

experimentals. Tot i que el model Polanyi-Manes va donar un valor MWSE 

lleugerament inferior que el DMM (0,0051 i 0,0070, respectivament), els autors no 

el van considerar apropiat per a explicar les dades experimentals donades les 

característiques del sistema. D’altra banda, aquesta petita diferència en MWSE es 

pot atribuir a un major nombre de paràmetres ajustables (4 i 3 en el model de 

Polanyi-Manes i DMM, respectivament). Així doncs, en el present estudi s’han 

comparat els resultats obtinguts utilitzant els models de Freundlich i DMM. En 

l'article original, els paràmetres de les isotermes es van determinar mitjançant la 

forma linealitzada del model de Freundlich i per regressió NLLS del DMM; en 

aquest últim cas, els autors van utilitzar uns pesos estadístics iguals a wi = 

1/(CS,exp,i)
2. Tal com es mostra en la Taula 4.5, els paràmetres de l’equació de 

Freundlich calculats mitjançant l’ISOT_Calc / Ref_GN_LM, ISOFIT o les dades 

originals són equivalents. D’altra banda, si les dades són ajustades al model DMM, 

en la major part dels casos, els resultats són equivalents amb l’excepció de la 

minimització per �CW / CW (equació 4.22) amb l’ISOT_Calc / Ref_GN_LM. No 

obstant, les diferències obtingudes es troben dins de l’ordre de l’error estimat pels 

paràmetres d’aquest model. En darrer terme, es pot observar que en tots els 

casos, l’error obtingut en l’aplicació del model DMM es de l’ordre de la meitat que 

l’obtingut pel model de Freundlich, corroborant així els resultats presentats per Xia 

i Pignatello [91].  
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Figura 4.13. (a) Isoterma de sorció de TC en un sòl de textura franca (S8, Taula 3.1). (b) 
representació logarítmica de la isoterma. (c) Representació de Kd en funció de la concentració en el 
sòl (CS). (d) Distribució dels residuals dels errors relatius en CW per l’ajust a Langmuir (rombes 
negres) i Freundlich (triangles vermells). Dades experimentals procedents de Teixidó et al. [100]. 
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A partir dels resultat obtinguts estudiant aquests 3 sistemes, podem concloure que la 

combinació ISOT_Calc / Ref_GN_LM presenta una sèrie d’avantatges en comparació 

amb altres mètodes d’ajust d’isotermes:  

• En primer lloc, la seva integració dins de l’entorn de MS-Excel fa que sigui de fàcil 

utilització, a l’abast de qualsevol usuari mitjà d’aquest full de càlcul. 

• Presenta una gran versatilitat a l’hora d’optimitzar els paràmetres de la isoterma, ja 

que la funció a minimitzar pot ser de diferents tipus (CS, CW, d, Kd). 

• Els resultats són equivalents als obtinguts mitjançant altres procediments.  

Tot plegat fa que la combinació es pugui considerar una eina de gran utilitat en l’estudi 

d’equilibris de sorció. 
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Del treball realitzat en aquesta tesi se’n poden extreure les següents conclusions: 

• La tetraciclines queden fortament retingudes en tots els sòls estudiats, amb valors 

de Kd superiors a 102 L kg-1. En general, la sorció de CTC i DC és més elevada 

que la d’OTC i TC.  

• Les isotermes de sorció de les 4 tetraciclines presenten un comportament de tipus 

Langmuir en sòls àcids. En canvi, segueixen un comportament de tipus Freundlich 

en sòls alcalins. En sòls amb valors de pH intermedis (5.3 – 7.0), les isotermes de 

CTC i DC s’ajusten al model de Langmuir, mentre que OTC i TC s’ajusten millor al 

model de Freundlich. En sòls àcids, el principal mecanisme de sorció és el 

bescanvi iònic. En canvi, en sòls neutres i alcalins comencen a ser importants 

altres tipus d’interaccions (bescanvi catiònic, complexació en superfície, 

interaccions polars, etc.). 

• Del tractament conjunt de les dades de sorció de tetraciclines mitjançant 

procediments d’anàlisi multivariant (PCA i PLS) se n’extreu que els descriptors del 

sòl que tenen més influència són pH > CEC > contingut de K2O > contingut de 

Al2O3 > contingut d’argila.  

• S’ha establert un model de sorció que prediu satisfactòriament els log Kd de les 

quatre tetraciclines en estudi en funció dels 5 descriptors del sòl més rellevants. 

Els errors relatius en la predicció són inferiors al 5 %.  

• S’ha establert un model que prediu satisfactòriament els log Kd de TC, CTC i DC a 

partir de log Kd,OTC, pH i CEC corresponents al sòl. En aquest cas, les prediccions 

també ha presentat uns errors relatius inferiors al 5 %. 

• La sorció de SMT en sistemes biochar-aigua es descriu mitjançant el model de 

Freundlich. La intensitat de la sorció augmenta en augmentar el grau de 

carbonització (Agrichar > Soil Reef > PureBlack > CQuest), mentre que la linealitat 

de la isoterma disminueix.  

• En el sistema Agrichar-aigua la sorció de SMT està fortament condicionada per 

l’especiació de la SMT. Els log Kd corresponents a les espècies catiònica, neutra i 

aniònica són 5.50, 6.04 i 4.91 L kg-1, respectivament. L’estudi del mecanisme de 
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sorció a pH 1, ha posat de manifest que les interaccions �+-� EDA predominen en 

la sorció de SMT+. A pH 5, la SMT0 és retinguda majoritàriament mitjançant 

interaccions hidrofòbiques i forces de van der Waals. En canvi, a pH 10.5 la SMT- 

pot captar un protó de la solució i quedar retinguda en la forma neutra.  

• Un sòl acabat d’esmenar amb biochar presenta un augment de la sorció de SMT. 

La magnitud d’aquest increment inicial depèn del grau de carbonització del biochar 

i del contingut d’aquest en el sòl. 

• En augmentar el temps de contacte entre sòl i biochar es produeix una atenuació 

de la sorció en els sòls esmenats. Així, en aquesta tesi s’han observat 

disminucions de la sorció de fins a 1 ordre de magnitud en transcórrer 1 mes des 

de la preparació de la mescla.  

• S’han desenvolupat, en un entorn MS-ExcelTM, noves eines pel tractament de 

dades de sorció: la funció ISOT_Calc i la macro Ref_GN_LM. Aquestes són de 

gran utilitat en la selecció del model de sorció i l’ajust de les dades experimentals. 

 

 

 

 

 

 



 

 

 


