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Abreviatures i acronims

ACN
AEMPS
CEC
CNT

Cs

CTC

DC
DMM
ECso
EDA
EMA
EUA
FDA
FL

HOC

Acetonitril

Agencia Esparfiola de Medicamentos y Productos Sanitarios
Capacitat de bescanvi catidnic (cation exchange capacity)
Nanotubs de carboni (carbon nanotubes)

Concentracié de sorbat en la fase solida

Clortetraciclina

Concentraci6 de sorbat en la fase liquida

Doxiciclina

Model dual simple (simple dual-mode model)

Concentracio efectiva mitjana (median effective concentration)
Donador-acceptor d’electrons (electron donnor-acceptor)

Agéncia Europea de Medicaments (European Medicines Agency)
Estats Units d’América

Food and Drug Administration

Fluorescéencia

Contaminants organics hidrofdbics (hydrophobic organic contaminants)
Coeficient de distribucié

Coeficient de distribucié normalitzat al contingut de carboni organic
Coeficient de particié octanol-aigua

Cromatografia de liquids (liquid chromatography)



LOQ
LSC

MeOH

MWSE
NLLS
oC
ODR

OECD

OMS
OoTC
PAH
PC
PCA
PEC
PLS
PNEC
ppb
PPmM

ppt

Concentracio letal mitjana (median lethal concentration)

Limit de quantificacié (limit of quantification)

Comptatge d’escintil-lacio6 liquida (liquid scintillation counting)
Metanol

Massa de sorbent

Error quadratic mitja ponderat (mean weighted square error)
Regressio no lineal per minims quadrats (nonlinear least squares)
Carboni organic (organic carbon)

Regressio per distancia ortogonal (orthogonal distance regression)

Organitzacio per a la cooperacié i el desenvolupament economic (Organization

for Economic Co-operation and Development)

Organitzacié Mundial de la Salut

Oxitetraciclina

Hidrocarbur aromatic policiclic (polycyclic aromatic hydrocarbon)
Component principal (principal component)

Analisi per components principals (principal component analysis)
Concentracié ambiental estimada (predicted environmental concentration)
Regressio per minims quadrats parcials (partial least squares regression)
Concentraci6 estimada de no-efecte (predicted no effect concentration)
Part per bilio

Part per milié

Part per trilié



QSAR

RMSE
rpm
RQ
SMT
SMX
SPY
STZ
Sw

TC
UE
UFC
USDA
uv
vdwW
VICH
Vis
Vw

XRF

Relacié quantitativa estructura-activitat (quantitative structure-activity
relationship)

Arrel de I'error quadratic mitja (root mean square error)
Revolucions per minut

Quocient de risc (risk quotient)

Sulfametazina

Sulfametoxazole

Sulfapiridina

Sulfatiazole

Solubilitat en aigua

Tetraciclina

Unié Europea

Unitat formadora de colonies

Departament d’Agricultura dels EUA (United States Department of Agriculture)
Radiaci6 ultraviolada

Forces de van der Waals

Veterinary International Co-operation on Harmonisation
Visible

Volum de liquid

Fluorescéncia de raigs X (X-ray fluorescence)
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L’objectiu general de la present tesi ha estat I'estudi de la sorcié d’agents antimicrobians

en el sistema sodl-aigua. Els farmacs estudiats han estat les tetraciclines i les

sulfonamides, dues families ampliament utilitzades en medicina veterinaria, que presenten

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

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

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

sol d’'un antimicrobia d’elevada mobilitat.

Aquests objectius es concreten en els seglents punts:

Caracteritzar i modelitzar la sorcié de tetraciclines en un grup ampli de sols per tal
d’obtenir informacié sobre els mecanismes que intervenen en la retencié d’aquests

farmacs.

Identificar les propietats fisicoquimiques de sol i tetraciclina que tenen més
influéncia sobre la sorci6é d’aquests farmacs i desenvolupar models de prediccié de
la sorcio.

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 sorcio.

Estudiar la sorci®6 d’'una sulfonamida d’elevada mobilitat ambiental en sols
esmenats amb biochar.
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2.1. Agents antimicrobians

Un agent antimicrobia és una substancia capac¢ d’eliminar o inhibir el creixement i la
reproduccié de microorganismes com bacteris, fongs o protozous. Avui en dia, el seu Us
s’estén des de la medicina humana i veterinaria fins a I'horticultura.

Les malalties i infeccions han estat una de les principals causes de mortalitat des dels
origens de la humanitat. Per aquesta rad s’han estat buscant remeis eficagos, com I'iis
d’antimicrobians, que permetessin guarir als individus malalts des de [lantiguitat.
Existeixen indicis arqueologics de I'is de tetraciclines a I'antiga Nubia, regi6 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]. Perd no va ser fins al segle XIX quan es va comencar a entendre i
establir una connexié entre la existéncia de microorganismes patdgens i I'aparicié 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 mitjangant el terme “antibiosis”
[4]. Perd no va ser fins al segle XX quan es van comencar a sintetitzar els primers
antimicrobians. L'any 1909, S. Hata i P. Ehrlich van descobrir I'arsfenamina, el primer
antimicrobia amb activitat contra la sifilis, 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 I'era dels antimicrobians.

Els agents antimicrobians poden presentar un origen “natural” (procedents de
microorganismes com fongs o bacteris), semisintétic (compostos naturals quimicament
modificats) o sintétic. Tot i que el terme antibidtic s'utilitza de forma genérica, estrictament
parlant, un antibiotic és un agent antimicrobia d’origen natural. Aixi, podem considerar que
la penicil-lina va ser el primer antibidtic descobert, perqué Fleming la va obtenir d’un fong
anomenat Penicillium notatum. Els antimicrobians d’origen natural més emprats

actualment sén:

e Aminoglicosids
e [B-lactamics
e Macrolids
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e Poliens
e Polipéptids

e Tetraciclines

D’altra banda, els antimicrobians d’origen sintétic més emprats sén:

¢ Quinolones
e Nitrofurans
¢ Nitroimidazoles

e Sulfonamides

Els agents antimicrobians poden actuar vers els microorganismes mitjangcant diversos

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

Taula 2.1. Mecanismes d’acci6 d’agents antimicrobians.

Mecanismes d’accio

Grup

Exemples

Inhibicié de la sintesi de
la paret cel-lular

B-lactamics

Glicopeéptids
Altres

Penicil-lina, cefalosporina, cefamicina,
monobactamic,
inhibidor de B-lactamasa, ampicil-lina

Vancomicina, teicoplanina, daptomicina

Bacitracina, fosfomicina, cicloserina

Inhibicié de la integritat
de la membrana
citoplasmatica

Polipéptids
Poliens antimicotics

lonofors

Polimixina B, colistina, nisina
Nistatina, natamicina, amfotericina B

Calcimicina, monensina, salinomicina

Inhibicié de la sintesi de
proteines

Aminoglicosids
Tetraciclines
Macrolids
Lincosamides

Estreptomicina, kanamicina
Oxitetraciclina, doxiciclina
Eritromicina, claritromicina
Lincomicina, clindamicina

Amfenicols Cloramfenicol
Altres Acid fusidic
Inhibicié de la sintesi de Quinolones Ciprofloxacina, norfloxacina
d'acids nucleics Rifamicines Rifampicina

Nitroimidazoles

Metronidazole

Inhibicié de la sintesi de
metabolits intermediaris

Sulfonamides

Diaminopirimidines

Sulfadiazina, sulfametazina

Trimetoprim
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2.2. Us d’agents antimicrobians en medicina veterinaria

Durant els ultims temps, l'increment de la produccié ramadera a escala mundial ha

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

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

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

productivitat. En consequiéncia, el consum d’antimicrobians en medicina veterinaria ha

experimentat un gran augment i ha motivat 'adopcié de pautes diferents a les marcades

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

Prevencio, tractament i control de les malalties d’origen bacteria. Aquests objectius
poden ser assolits mitjancant I'aplicacié terapéutica, metafilactica i profilactica
d’agents antimicrobians. L’Us terapéutic fa referéncia al tractament de malalties
diagnosticades. Les dosis terapéutiques administrades estan estrictament
relacionades amb les espécies i I'estat de la malaltia, i solen ser altes durant
periodes curts de temps. La metafilaxi es prefereix quan un petit grup dins de
I'explotacié ramadera presenta els primers simptomes de malaltia. Llavors, es duu
a terme una medicacié primerenca de tot el grup. Finalment, la profilaxi és sindnim
d'una administracié del farmac preventiva, per exemple abans d'intervencions
quirdrgiques, transport de bestiar, barreja d'animals de diferents ramats o per
prevenir d'algunes malalties com la mastitis en les vaques lleteres [6-7].

Promocid del creixement. L’administracié d’antimicrobians a dosis baixes durant
llargs periodes de temps provoca un increment de l'index de conversié d'un
animal, és a dir, millora la seva eficiéncia alimentaria fins al 10 % i I'animal
engreixa més rapidament [5, 8]. En general, aquesta practica es realitza mitjancant
una administracié de pinsos medicamentosos que contenen nivells subterapéutics
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 rapidament [10-11]. D’engca d’aquest
descobriment, la utilitzacié d’antimicrobians com a promotors de creixement es va
estendre rapidament com una practica habitual en la ramaderia intensiva. Avui en
dia, hi ha molta controvérsia sobre la incidéncia que aquesta practica pot tenir en
'augment de la resisténcia bacteriana. En la Unié Europea (UE), des de I'any 2006
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esta prohibit I'is d’aquests agents per a promoure el creixement [12]. Tanmateix,

en altres paisos encara és una practica habitual [13].

Les dades sobre vendes d'antimicrobians a nivell internacional sén de dificil accés.
Malgrat tot, s’estima que el consum mundial d’antimicrobians és d’1 a 2 x 10° tones anuals
i genera aproximadament 42000 milions de ddlars a I'any [14-15]. D’altra banda, tot i que
existeix certa controversia [16], la quantitat d'antibidtics utilitzats per la industria
agroalimentaria sembla estar entre un 35-70 % de la produccié total, en funcié del marc
normatiu establert a cada pais [17-19]. Per exemple, els Estats Units d’América (EUA)
estan emplagats a I'extrem superior d’aquest interval, mentre que la UE es troba
actualment a I'extrem inferior. La Figura 2.1 resumeix les vendes d'antimicrobians als EUA
i paisos europeus difoses per I'Agéncia Europea del Medicament o EMA (European
Medicines Agency) i I'Administracié nord-americana d'Aliments i Medicaments o FDA
(Food and Drug Administration) en el periode 2009-2010 [20-21]. S’observa que els

antimicrobians més emprats son tetraciclines, sulfonamides, penicil-lines i macrolids.

En relacié a les vendes dins el marc geografic 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 I'Agencia
Espanola de Medicamentos y Productos Sanitarios (AEMPS), va ser de 1102 tones durant
el periode 2009-2010 [22]. Els antimicrobians més utilitzats per ordre decreixent van ser:
tetraciclines, sulfonamides i penicil-lines (Figura 2.3). En clau catalana, les tendéncies de
consum a Catalunya so6n similars a les d'Espanya.
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Cefalosporines

2%

Lincosamides
2%
Pleuromutilines

3%

Aminoglicosids

4%

Macrolids
6%

Estats Units d'Ameérica (EUA)

Lincosamides

Sulfonamides

Figura 2.1. Vendes d'antimicrobians (percentatges sobre les tones totals) als EUA i en alguns
paisos europeus durant el periode 2009-2010. Fonts: EMA i FDA [20-21].
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Paisos Europeus
1200 -

1000 1

[}
(=}
o

400 1
200 1

Venda d'antimicrobians
(tones)
[e))
8

0 L L L)
NO SE FI CH CZ DK UK NL FR SP

Figura 2.2. Venda d'antimicrobians en alguns paisos europeus durant el periode 2009-2010.
Acronims: Noruega (NO), Suécia (SE), Finlandia (FI), Suissa (CH), Republica Txeca (CZ),
Dinamarca (DK), Regne Unit (UK), Paisos Baixos (NL), Franca (FR) i Espanya (SP). Font: EMA
[20].

Espanya Altres

Amfenicols oy
Cefalosporines 1% AT
N o Aminoglicosids
PoI|m|xmes\<1|/o /— 5%
<1% Pleuromutilines

5%
Quinolones
Tetraciclines 5%
31% Macrolids
7%

Lincosamides
9%

Figura 2.3. Vendes d'antimicrobians (percentatges sobre les tones totals) a I'estat espanyol durant
el periode 2009-2010. Font: AEMPS [22].

L’Us d’antimicrobians en la ramaderia ha permés augmentar de forma molt important la
produccié d’aliments d’origen animal, pero també presenta inconvenients. D’una banda, la
possible preséncia de residus d’aquests farmacs en els aliments. D’altra banda, la seva

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

En les dues Ultimes décades, els cientifics han mostrat una preocupacié creixent sobre la
presencia de productes farmacéutics, particularment substancies amb accié

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 preséncia de traces d'antimicrobians (p. ex. penicil-lines,
tetraciclines, sulfonamides, macrolids i quinolones) a nivells de concentracié que van des
de parts per trilié (ppt) fins a parts per milié (ppm) en sols, sediments, aiglies subterranies
i superficials [27-32]. Aquests valors depenen de la via d'entrada, de les propietats
fisicoquimiques del farmac 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 disseminaci6 dels antimicrobians sén els seglents:

e [a medicina veterinaria. Aquesta es considera la via més important [33], ja que els
antimicrobians no s6n metabolitzats completament pels animals. Tot i que el grau
de metabolisme depén de 'espécie animal, dosi i mode d’administracié del farmac,
s'estima que aproximadament entre el 30-90 % del compost actiu original s'excreta
per l'orina o la femta [34-35]. En consequéncia, quan els fems d’animals medicats
s'utilitzen per fertilitzar un sol agricola, entren en el sol agents antimicrobians i els
seus metabolits. A més a més, els metabolits d’aquests antimicrobians poden
mantenir certa activitat biologica, aixi com retornar a l'estructura del compost
original [36].

La piscicultura és una altra activitat que contribueix a la disseminacié d’agents
antimicrobians. Els estudis indiquen que aproximadament el 70-80 % dels farmacs
administrats en aquesta practica acaben en els sediments [37].

e [a medicina humana. Els antimicrobians i els seus metabdlits, procedents
d’hospitals i llars, son transportats a través de la xarxa de clavegueram municipal

fins a l'estaci6 depuradora d'aigles residuals (EDAR) corresponent, on no sén
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completament eliminats [38-40]. Per exemple, dins el territori espanyol, Alexy et al.
[41] han demostrat I'existéncia de depuradores que presenten una eficiencia
d’eliminacié per al sulfametoxazole que no supera el 60 %. Aquest fet és confirmat
per la preséncia d'antimicrobians en els efluents i els fangs procedents de les
depuradores [42-45]. En dltima instancia, aquests compostos fins i tot poden
arribar a les aiglies destinades al consum huma [46-47].

e Fls residus de la industria farmacéutica. Aquesta tercera ruta té en compte la
contribucié dels residus procedents de la fabricacidé d’antimicrobians per part de la
industria farmacéutica. No obstant, les practiques de gesti6 de residus
implementades fan que es tracti d’'un focus poc rellevant [48].

C Industria Farmaceutica )

Y \/ A

Medicina humana Eliminacio Medicina veterinaria
( ) dels residus ( >_
de manufacturacio /\
Llars Hospitals Bestiar Aquicultura

privades |
—» Aigues residuals

|
y | '

Excrecio I . Excrecio
L | -Estacié Depuradora d’Aigiies Residuals".
(EDAR)
v \ '
Eliminaci6 de Fangs o llots Fems
farmacs no usats * |
l > Sols i Sediments
Abocador Escolament Lixiviacio

Y
——| Aigues superficials |<—>| Aigles subterranies
\ A

Figura 2.4. Vies i possible distribucié dels antimicrobians en el medi ambient.
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La suma de tots aquests factors diferents facilita I'entrada continua al medi ambient
d’agents antimicrobians, metabolits i productes de degradacié. Tot i que sol tractar-se de
concentracions relativament baixes, els antimicrobians poden provocar efectes negatius a
llarg termini. D’una banda, la seva preséncia i persisténcia provoca una alteracié del
funcionament de les comunitats de microorganismes residents en el medi contaminat [49].
D’altra banda, I'exposicié continuada a nivells baixos d’antimicrobians en el medi exerceix
una pressio selectiva que afavoreix I'aparicié i proliferacid de bacteris resistents [50].
Aquest ultim fenomen s’origina mitjangant la mutacié i I'adquisicié genética de resisténcia
a través de la transferéncia de gens horitzontal [51-53]. Hi ha estudis que indiquen
'existéncia d’'una relacié directa entre les practiques agricoles que empren fems
contaminats i la conseglient aparicié6 de gens de resisténcia [54-55]. Aixi, a més de la
resisténcia antimicrobiana procedent d’habitats clinics, també s’hi suma la d’origen
mediambiental [56-57]. De fet, la dispersié de substancies antimicrobianes en el medi
ambient s’accepta com una de les principals causes de I'aparicié de soques de bacteris
resistents [58]. A més a més, els compartiments ambientals no son estancs i existeixen
evidéncies de transferéncia de resisténcia a patdgens humans [59]. Aquest fet ocasiona
infeccions que cada cop s6n més dificils de tractar, fins al punt que poden donar lloc a
seriosos efectes com sén 'augment de la mortalitat, I'encariment dels tractaments, etc.
[60-62]. Aixi, I'Organitzacié Mundial de la Salut (OMS) ha considerat que es tracta d’'un
risc molt important per a la salut publica i ha proposat implantar una estrategia global per
tal de minimitzar-lo [63].

Des de fa uns anys, s’administren antimicrobians diferents en medicina veterinaria i
humana. Perd aquesta mesura ha resultat ésser poc efectiva, ja que els bacteris poden
desenvolupar resisténcies creuades, é€s a dir, poden esdevenir resistents a grups

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

A més d’accions com la ja adoptada a la UE, sobre la prohibicié d’s d’antimicrobians com
a promotors del creixement, sembla absolutament necessari posar en marxa estratégies
globals i establir un Gs prudent tant en [lagricultura com en el consum huma
d’antimicrobians.
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2.3.2. Contaminacio de sols agricoles i sediments

Durant els Ultims anys, molts estudis s’han centrat en la contaminacié de sols i sediments
amb antimicrobians, ja que aquesta es considera una de les seves principals vies
d’entrada al medi ambient. Aquesta incorporacié pot succeir de manera directa o indirecta.
La via directa, comprén des de I'administracié d’antimicrobians durant les practiques
d’aquicultura, fins al lliure pasturatge d’animals medicats en espais més o menys limitats.
En aquests casos es produeix una contaminacié important de sols i aigles a nivell local.
Per contra, la via indirecta és la que ocorre quan s’empren fems (solids o liquids) o fangs
procedents d’'una EDAR per tal de fertilitzar conreus agricoles. En aquests residus també
s’han detectat concentracions relativament elevades d’antimicrobians. Per exemple, la
concentraciéo de sulfonamides i tetraciclines en fems pot arribar a ser de l'ordre de
centenars de mg kg’ [65-66] i en fangs d’EDAR s’han reportat nivells de fluoroquinolones
per sobre d’'1 mg kg™ [67].

Generalment, els fems es solen emmagatzemar durant periodes 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 contaminacié de sols [68].

En funcié de les propietats fisicoquimiques del parell sol/antimicrobia, aquests ultims
seran més 0 menys persistents un cop incorporats al sol. A partir daqui, els
antimicrobians es poden escolar cap a les aiglies superficials, lixiviar cap a les aigles
subterranies, quedar retinguts pels diferents components del sol o ser sotmesos a
processos de degradacié tant bioldgics com fisicoquimics. Per la seva part, els processos
de degradacié bioldgica estan relacionats amb el catabolisme microbia. D’altra banda,
també poden ser importants els processos de degradacié abiodtica com la hidrdlisi, la
termolisi, les reaccions redox /0 la fotodegradacié [69]. En darrer terme, els
antimicrobians també poden ser absorbits per plantes destinades al consum huma o
arribar a organismes que habiten en el sol [70].
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2.4. Interacci6 dels agents antimicrobians amb el sol

2.4.1. Sorcio

La sorcid és el procés fisicoquimic que engloba les possibles interaccions que determinen
la retencié d’'un contaminant en el sol. L'estudi i la caracteritzacié de la sorcié és un tema

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

La sorci6é governa el desti, la mobilitat i els efectes que poden tenir els antimicrobians en
el medi ambient. Aixi, els antimicrobians més fortament retinguts en el sol sén els que
presenten menys disponibilitat per als organismes natius, menor tendéncia a ser
transportats a les aigles subterranies o superficials, menor fotodegradacié i menor
participacié en processos d’hidrolisi, redox, etc. [71]. Els estudis de sorcié sén importants
per realitzar avaluacions de risc ambiental o per planificar procediments de remeiacié si

existeix una contaminacio [72].

El procés de sorcidé correspon al bescanvi de molécules o ions (sorbats), entre una fase
fluida (liquida o gas) i una fase solida (sorbent) en equilibri amb aquesta. En el marc
d’aquesta tesi, la fase liquida correspon a la solucié aquosa, mentre que la fase solida és
el sol. Des d’un punt de vista quantitatiu, la sorcié d’'un compost es descriu generalment
mitjancant el coeficient de distribucié (Kj), expressat en unitats de volum per massa de
sorbent (L kg™).

Cs

K, =
d CW

(2.1)
Aquest coeficient estableix una relacié, en condicions, d’equilibri entre Cs (mg kg™) i Cw
(mg L"), que sén la concentracié de sorbat en la fase sdlida i la concentracié de sorbat en
la fase liquida, respectivament. Aixi, els compostos que presenten valors de Kj elevats,
mostren una forta afinitat vers el sorbent i tindran menys tendéncia a ser transportats cap
altres compartiments, com les aiglies subterranies i superficials. Cal recordar que Ky no és
una constant termodinamica, i per tant depen d’altres variables, com el pH i la forca idnica
de la solucio, les propietats fisicoquimiques del sol, etc. Generalment, els estudis de
desplagament en columna i per lots, també coneguts amb els corresponents noms
anglosaxons de “column displacement” i “batch’, s6n els métodes més emprats per a la
determinacié de Kj [73-74].



18 | Capitol 2

Un agent antimicrobia pot interaccionar amb els setis de la superficie del sorbent
mitjangant un procés de quimiosorcid, fisiosorcid /o bescanvi ionic. La quimiosorcié
implica la formacié d’un enllag covalent, amb entalpies superiors a 84 kJ mol™. En canvi,
la fisiosorcidé es considera una interacci6 intermolecular energéticament més feble i no
comporta la formacié d’un enllag covalent. En els estudis ambientals centrats en la sorci6
de contaminants organics, la fisiosorcié es considera el tipus d’interaccié més habitual.

Des del punt de vista del sorbent, cal tenir en compte que els sols naturals, solen
presentar una certa carrega negativa dins l'interval de pH ambiental (4 — 8). Els principals
responsables sén els grups funcionals de la matéria organica —principalment carboxils i
fenols— i els grups hidroxils situats a la periféria de la fraccié mineral. En consequencia,
els cations de la solucid sén atrets electrostaticament cap aquests grups desprotonats per
tal de mantenir la neutralitat eléctrica. Per la seva banda, la matéria organica hidratada es
pot comportar com una fase gel no massa compacta, capac de permetre la dissolucié o

s

“particié” de sorbats [75-76].

Si s’estudia la sorcié des del punt de vista del sorbat, I'estructura molecular d’aquest és
clau ja que determina el volum que ocupa, la solubilitat en aigua (Sw), la hidrofobicitat, etc.
Els antimicrobians sén molécules organiques relativament grans que presenten diversos
grups funcionals en la seva estructura que influeixen decisivament en la sorcié. Alguns
d’aquests grups sén ionitzables en l'interval de valors de pH dels sols naturals i per tant,
en funcié del pH de la solucié es poden trobar en forma catidnica, anidnica, neutra o
zwitteridnica, oferint la possibilitat d’establir diferents interaccions. Les espécies
carregades del farmac es poden bescanviar pels ions natius del sol. Sovint es tracta d'un
bescanvi catidnic, on el grup funcional carregat positivament sol tractar-se d’'un grup
amino, imina o un N heterociclic protonat. Tot i que és menys freqlent, també existeixen
processos de bescanvi anidonic, on un grup funcional del sorbat carregat negativament,

com un carboxil, pot bescanviar un anid, per exemple un clorur, en la superficie.

D’altra banda, les especies no ionitzades (un zwitteri6 o una molécula sense carrega)
també poden interaccionar amb la matéria organica i els minerals del sol. En el cas dels
zwitterions, la separacié espaial entre carregues pot ser suficient perqué cada carrega
pugui interaccionar amb els grups funcionals de la superficie adients. En canvi, els
farmacs no ionitzables, presenten interaccions hidrofobiques amb regions del sorbent

d’aquesta mateixa naturalesa.



Introducci6 | 19

Els compostos sense carrega, també poden interaccionar mitjancant la formacié de ponts
d’hidrogen, en els que participen generalment grups funcionals com amino, fenol, hidroxil
o carboxil. Aquest tipus d’interaccid, tot i que no es considera un enllag covalent, pot
presentar unes entalpies de formacié amb valors compresos entre ~6 - ~70 kJ mol™.

Les moléecules sense carrega també poden interaccionar mitjangant les forces de van der
Waals (vdW), que tenen lloc entre dipols permanents o induits per les molécules de les
proximitats. N’hi ha de tres tipus: dipolars, d’'induccié i de dispersié. Pel que fa als
farmacs, al tractar-se de molécules relativament grans, les més importants sén les de
dispersié [77]. Aquestes, anomenades London-vdW, son el resultat de la formacié de
dipols de vida curta. Aquest dipol momentani indueix dipols de carrega oposada en altres
molécules, i aquests s'atreuen entre si per un temps curt [78]. Tot i que s6n interaccions
més febles que els ponts d’hidrogen, les forces de vdW sén additives i poden esdevenir

significatives en cas de macromolécules.

Per acabar, els farmacs també poden presentar interaccions de transferéncia de carrega,
mitjancant la formacié d'un complex donador-acceptor d'electrons (e7), que comporta la
superposicio dels seus orbitals moleculars respectius i un canvi parcial de les densitats
electroniques. Aquest tipus d’interaccions sén molt freqlients entre sistemes conjugats .
En aquest cas, s'anomenen interaccions -1 donador-acceptor d’e” (-1 EDA). Es tracta
d'una interaccié energeticament semblant a un pont d’hidrogen fort, perd aquesta
magnitud pot variar considerablement en funcié del substituents dels anells aromatics.
Aquests substituents es divideixen en dues classes: els “rics” en densitat electronica (ex:
-fenil, -CH=CR,, -NH,, -NR,, -OH, -OR, -O7, etc.) i els “pobres” en densitat electronica (ex:
-NO,, -CN, -NR3", C(=0O)R, -SOR, etc.), els quals donen lloc a anells donadors 1 0
acceptors 11, respectivament. En aquests sistemes s’estableix un flux de densitat
electronica que s’origina en I'atom donador, creua els anells i acaba a I'atom acceptor
(Figura 2.5).
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A: acceptord'e”
D: donador d'e”

Figura 2.5. Flux de densitat electronica entre dues molécules aromatiques amb substituents de
diferent caracter.

Les interaccions - EDA s6n freqlents en sistemes i processos molt diversos, com ara
I'apilament de nucledtids adjacents d’acid ribonucleic, plegament i formacié d’agregats de
proteines, reconeixement molecular, funcionalitat dels nanomaterials, etc. També
influeixen en les estructures cristal-lines formades per anells aromatics. En aquestes, les
conformacions termodinamicament més estables quan s’estableix una interaccié -1 EDA
s6n de tipus sandwich, desplagament en paral-lel i en forma de “T” (Figura 2.6) [79].

Sandwich Deslplagament en paral-lel En formade "T"

Figura 2.6. Possibles conformacions quan s’estableix una interaccié m-1m 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 Kj.
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Figura 2.7. Diferents interaccions que poden tenir lloc entre una molécula organica ionitzable i els
diferents components que integren el sol.

2.4.2. Isotermes i models de sorcio

En la major part dels casos, el valor de Ky varia amb la concentracié de sorbat. La
construccié d’'una isoterma de sorci6 es considera la manera més comuna de caracteritzar
la retenci6 d'un determinat contaminant en el sol. Es tracta d'una aproximacié
experimental que permet avaluar la variacié de la sorcié en funcié de la concentracié de
sorbat en determinades condicions experimentals (temperatura, pressié, pH, forca ionica,
etc.). Una isoterma de sorci6 és la representacio grafica de Cs en funcié de Cy, on cada
punt representa un valor de Ky. Des d’un punt de vista matematic, Ky 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 funcié de

la forma que poden presentar: classe H, L, C i S (Figura 2.8).



22 | Capitol 2

Isoterma tipus L Isoterma tipus H
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Figura 2.8. Els quatre tipus d’isotermes segons la classificacié de Giles et al. [80].

La isoterma de tipus L és la més freqlient en estudis de sorcié en sols. Aquest tipus indica
una gran afinitat entre sorbat i el sorbent a baixes Cy, la qual va disminuint a mesura que
augmenta el cobriment de la superficie 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 C,. Hi ha
dues interpretacions d’aquest fet: I'existéncia d’un excés de setis a la superficie en una
situacio lluny de la saturacié, o bé que la sorcié de sorbat comporta la creacié de nous
setis capacos de sorbir la mateixa quantitat de sorbat. Sovint, aquest tipus d’isotermes
s’anomenen isotermes de particié constant perqué recorden el comportament lineal que

presenta la particié d’'un compost organic hidrofobic entre dos liquids immiscibles.

Finalment, la isoterma de tipus S es distingeix per presentar un punt d’inflexié que
comporta un augment sobtat del pendent. Aquest comportament és generalment atribuit a
una cooperacio entre les molécules sorbides.

Les isotermes de sorcidé son eines que ens permeten conéixer d’'una manera empirica i
macroscopica la distribuci6 de masses entre dues fases. En general, proporcionen
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informacié sobre el mecanisme de sorcid, perd no permeten I'assignacié d’'un determinat
mecanisme de manera conclusiva. La caracteritzacié d’'un mecanisme de sorcié requereix
un estudi més exhaustiu, com per exemple, la mesura de Cs mentre es varia alguna
propietat de la solucié (com el pH [82]), o mitjangant la realitzacié d’estudis de competicio
amb altres sorbats. Aquests Ultims, sovint serveixen per esbrinar quina part de la molécula
es troba involucrada en la sorcié.

L’objectiu quan s’estudia una isoterma de sorcid és I'obtencié d’'una equacié matematica
que permeti descriure de la forma més acurada possible el comportament del sistema. Els
models més emprats per descriure les dades obtingudes, sén 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 parametres presenti un model, més
dificil esdevindra adjudicar un significat fisic a cada parametre obtingut. A continuacié, es
descriuen més detalladament les equacions de Langmuir i Freundlich.

Equacié de Langmuir

El model de Langmuir és teoric i parteix de les segiients suposicions:

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

e La sorcio és de tipus monocapa.

No existeix interaccid entre les espécies sorbides en la superficie.

Es pot assolir el maxim recobriment del sorbent.

En els seus origens, I'equacié de Langmuir ha estat molt emprada per descriure la
adsorciéo de molécules de gas sobre una superficie solida. Tot i que la sorcié en els
sistemes sol-aigua dista molt de complir tots els requisits, I'equacié de Langmuir és molt
emprada sobretot quan existeix un mecanisme de sorcié predominant i la isoterma
presenta un perfil de tipus L. La relaci6 entre Cs i Cw segons el model de Langmuir s’obté
segons I'equaci6 seglent:

C _ b'KL'CW
STA+K, -C,) (2:2)
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onb (mg kg™") i K. (L mg™') sén la capacitat de sorcié6 maxima del sdl i la constant de
sorcié de Langmuir, respectivament. Aquesta Ultima esta relacionada amb la intensitat de

sorcié.

Equacio de Freundlich

El model de Freundlich considera I'existéncia de diferents tipus de setis, amb les seves
corresponents energies de sorcid [83]. L’equacié de Freundlich s’obté com a resultat de
combinar les equacions de Langmuir per a cada tipus de seti, i ve definida per:

(s = Kp - (Cw)N (2.3)

on Ke (mg"™ L" kg™") i N (adimensional) sén el coeficient de Freundlich i el parametre de
linealitat, respectivament. Kg esta relacionat amb la magnitud de la sorcié i N ddéna una
idea de la linealitat de la isoterma. N també proporciona una mesura sobre la
heterogeneitat dels setis de sorcié en la superficie del sorbent. En el cas particular d’'una
isoterma de tipus C, és a dir lineal (N = 1), Kr equival a Ky. L’equacié de Freundlich
presenta una elevada versatilitat perqué permet ajustar isotermes de tipus H, L i C.

2.5. Avaluacio de risc ambiental

Els agents antimicrobians sén dissenyats amb el proposit de presentar una elevada
activitat bioldgica. Tot i que sovint en el medi ambient es troben a baixes concentracions,
els seus efectes perjudicials a mitja i llarg termini poden esdevenir importants, i per
aquesta rad la seva preséncia és motiu de preocupacié.

Els principals organismes afectats per la dispersié d’antimicrobians en el medi son els
bacteris, els fongs i les microalgues [84-86]. De fet, un cop introduits en els sdls, els
antimicrobians poden provocar canvis en la diversitat, les funcions basiques i les
resisténcies de les comunitats bacterianes que hi habiten [87]. A més a més, també poden
inhibir la descomposicié de la matéria organica del sol [88].

Els pocs estudis fets sobre els efectes toxics que produeixen els antimicrobians en els
organismes que pertanyen a nivells superiors de la xarxa trofica (com ara algues, plantes,
peixos, crustacis i cucs de terra) indiquen que els efectes sén poc rellevants als nivells de
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concentraci6 ambientals [89-90]. El que actualment centra l'interés de la comunitat
cientifica son els possibles efectes indirectes que els diferents antimicrobians poden

introduir a llarg termini.

Per tal de reduir el risc ambiental que suposa la disseminacié d’antimicrobians, alguns
paisos han optat per establir una regulacié. Concretament dins el marc europeu, les
directives europees 2001/83/EC [91] i 2001/82/EC [92], dictaminen que tots els
antimicrobians, tant d’ds huma com veterinari, s’han de sotmetre a estudis d’avaluaci6 de

risc ambiental abans de la seva introducci6 al mercat.

Fins al dia d’avui, en la UE no es consideren els residus d’antimicrobians en sols o aiglies
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 contaminacié ni normes
especifiques de qualitat ambiental. Es tracta de compostos inclosos dins la categoria de
contaminants emergents, és a dir, substancies de les que encara es desconeix I'efecte en
el medi ambient. Malgrat aquesta manca de regulacié 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 comité de la Veterinary International Cooperation on Harmonization
(VICH) hagi desenvolupat unes guies forca especifiques amb la intencié d’avaluar el risc
ambiental produit pels farmacs emprats en veterinaria. El VICH és un programa trilateral
entre Japd, EUA i UE, tot i que altres paisos com Australia, Canada o Nova Zelanda hi
actuen com observadors.

El VICH proposa una guia per a I'avaluacié del potencial risc ambiental que pot tenir un
farmac. 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 1) compren I'estimacié de I'exposicid en el medi,
mitjangant la concentraci6 ambiental estimada o PEC (Predicted Environmental
Concentration). Aquesta es calcula en funcié del compartiment sotmées a estudi. Per
exemple, el valor de PEC corresponent a aigiies superficials (PECsutacowater, €N Mg L)
depén de dosi administrada, tipus de tractament, metabolisme animal, factor de dilucié,
factor de penetracié al mercat, quantitat d’aigua residual per habitant, etc. En canvi, per
establir la PEC per a sols (PECs, en ug kg'), és necessari conéixer dosis d’aplicacio,
profunditat de mescla, densitat del sol, etc. Segons 'EMA, si els valors de PEC so6n
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inferiors a 0.01 pg L pel cas d’aigiies superficials o a 100 ug kg’ pels sols, es pot
assumir que el compost molt probablement no representara cap risc pel medi ambient.
Per contra, si els valors de PEC sén superiors als valors limits o0 d’accid, cal una avaluacié
ecotoxicologica i s’ha de passar a una segona fase que inclogui una analisi del possible
desti i efecte ambiental del compost estudiat.

Un estudi realitzat per Hernando et al. [98] recull el risc ambiental potencial que presenta
una seleccié de farmacs en aigles superficials, aiglies residuals i sediments. L’estudi
constata que la majoria dels farmacs estudiats presenten risc ambiental ja que superen la
Fase |. L’estudi conclou que les families que representen un risc més elevat en aigties
residuals sén els antimicrobians, analgésics/antiinflamatoris, reguladors lipidics, blocadors
B i antiepileptics. En aigles superficials son els analgésics/antiinflamatoris i antiepiléptics,
i en sediments s6n els antimicrobians (concretament la flumequina i I'oxitetraciclina).

La segona fase (Fase Il), comprén una avaluacié de risc ambiental basada no només en
I'exposicié, sind que també inclou l'analisi del desti i els efectes que pot presentar un
agent antimicrobia en un determinat compartiment ambiental. Es a dir, es calcula una PEC
que inclou més informacié 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 prediccio inicial
del risc del farmac mitjancant la determinaci6 de propietats fisicoquimiques,
farmacologiques i toxicologiques. Pel que fa al desti ambiental, la sorcié es considera una
de les principals propietats fisicoquimiques a determinar dins la Fase Il. Amb aquest
objectiu, en el nivell A es recomana la realitzacié d’estudis de sorcié seguint la directiva
106 OECD [74], que permet avaluar la migracié des del sol fins a les aiglies superficials i
subterranies. Per exemple, si un sol ha estat contaminat amb un farmac i aquest presenta
un valor de Koc (Koc = 100-Ky / OC %), inferior a 500 L kg™, s’ha de prosseguir amb una
avaluacié de risc que inclogui els organismes aquatics (dafnia, algues o peixos) [99].

La segona fase també inclou el calcul de la concentracié estimada de no-efecte 0 PNEC
(Predicted No Effect Concentration), que s’obté a partir de les dades de toxicitat que
resulten en determinar ECsy (median Effective Concentration) i LCsy (median Lethal
Concentration). ECs, i LCsy corresponen a les concentracions d’un compost a les que
s’observa el 50 % del seu efecte i la concentracié necessaria per provocar la mort a la
meitat dels membres d'una poblacid, respectivament. Aquestes es determinen en
espécies model com algues, peixos i invertebrats en el cas d’aigles, i cucs de terra i
col-lembols en el cas dels sodls. 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 cronica i es determinen novament la PEC i
PNEC “refinades” (més especifiques per cada substancia i compartiment estudiat). En
aquests estudis es consideren també les dades sobre emissions, el desti i els efectes
ambientals. Si en aquest ultim 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 'EMA, han concldos 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 Il sén forga laboriosos. Sovint hi ha poca disponibilitat
de dades experimentals i a més de vegades aquestes sén poc fiables. Els models
matematics basats en les relacions quantitatives estructura-activitat o QSAR (quantitative
structure-activity relationship), sén una alternativa per tal d’estimar parametres necessaris
en lavaluacié de risc, com Kow, Sw, Ky, biodegradacié, bioacumulacié, etc., tot i que
aquests presenten limitacions [101].

2.6. Agents antimicrobians estudiats

2.6.1. Tetraciclines

Les tetraciclines s6n una familia d’agents antimicrobians molt emprada, tant en medicina
humana com en medicina veterinaria, a causa de la seva eficacia 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 sol
anomenat Streptomyces aureofaciens. Poc després, A.C. Finlay va aillar I'oxitetraciclina,
coneguda amb el nom comercial de terramicina, produida pel bacteri Streptomyces
rimosus. D’altra banda, el premi Nobel R. B. Woodward determina l'estructura de la
oxitetraciclina, fet que va permetre I'any 1953 que els quimics de I'empresa Pfizer, amb
LL. H. Conover al capdavant del projecte, poguessin sintetitzar la tetraciclina.
Posteriorment, van aparéixer la doxiciclina i la minociclina, durant les década dels

seixanta i setanta, respectivament. De la mateixa manera que ha passat amb altres
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antimicrobians, I'Us de tetraciclines pel tractament d’infeccions bacterianes s’ha vist limitat
durant els ultims anys a causa de I'aparicié de soques de bacteris resistents. Aquest fet ha
provocat que en els darrers anys, s’hagi desenvolupat una tercera generacié de
tetraciclines, les glicilciclines, per tal de minimitzar aquest problema [102].

Les tetraciclines deriven d’una estructura tetraciclica, amb una série de grups funcionals
enllacats a diferents posicions. La Figura 2.9 mostra l'estructura basica de les
tetraciclines. Totes tenen en comuU un grup metilamino i un carboxamido. Aixi, les
diferencies entre tetraciclines rauen en la substituci6 de les posicions 6, 7 i 8. Les
glicilciclines, presenten, a més substitucions en la posicié 9. Tant el tipus de grups
funcionals, com [I'estereoquimica dels mateixos, sén fonamentals a I'hora de definir

I'activitat bioldgica de les tetraciclines.

(CHa3)2

*N
F
&

Ry Rz Rz R4

Oxitetraciclina H CH; OH OH
Tetraciclina H CH; OH H

Clortetraciclina Cl CH; OH H
Doxiciclina H H CHsz OH

Demeclociclina Cl H OH H

Minociclina N(CHs H H H

Figura 2.9. Estructura general de les tetraciclines més emprades.

Les tetraciclines presenten un ampli espectre antimicrobia, amb activitat contra bacteris
grampositius i gramnegatius. En medicina humana, s’empren en el tractament d’infeccions
de vies respiratories, malalties de transmissié sexual, acne, gastritis, profilaxi de la
malaria, etc. D’altra banda, en veterinaria s’empren en la profilaxi i tractament d’infeccions,
i en aquells paisos en que és una practica permesa, com a promotors de creixement.
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2.6.1.1. Propietats fisicoquimiques

Les tetraciclines presenten diferents formes ioniques en funcié del pH del medi.
L’existéncia de les diferents espécies, condiciona les interaccions amb els components del

s0l, i en conseqléncia el seu comportament i desti en el medi ambient.

Les tetraciclines s6n compostos polars que poden presentar fins a quatre espécies.
Tanmateix, dins l'interval de pH en qué es troben la majoria dels sols (entre 4 i 8), només
cal considerar-ne tres. Histdricament, I'assignaci6 de les constants de dissociaci6 als seus
corresponents grups funcionals, ha estat un tema dificil de resoldre. Actualment existeix
unanimitat pel que fa a aquesta assignacio6 [103].

La Figura 2.10 mostra els valors de pK,, aixi com els grups funcionals involucrats, de les
quatre tetraciclines estudiades en la present tesi. Els equilibris acid-base, aixi com les

espécies involucrades, es troben recollits en la Figura 2.11.

pKa 1 pKa 2 pKn 3
Oxitetraciclina (OTC) 3.3 7.8 9.1

Tetraciclina (TC) 3.3 7.7 9.7
Clortetraciclina (CTC) 3.3 7.4 9.3

Doxiciclina (DC) 3.5 7.7 9.5

Figura 2.10. Grups responsables i valors de les constants d’acidesa de les tetraciclines.
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Figura 2.11. Equilibris acid-base de les tetraciclines (TET).
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En la Figura 2.12 es mostra a tall dexemple, el diagrama de distribucié d’espécies de
I'oxitetraciclina. Les similituds entre les constant d’acidesa fan que les altres tetraciclines
presentin un patré similar. En el medi ambient, les especies majoritaries sén la
zwitteridnica i la monoanionica.

100 1-20C_ orc*” oTc*
80 +
60 -
40 -

20 -

Fraccio de cada espécie (%)

12

Figura 2.12. Diagrama de distribucié de I'oxitetraciclina en funci6 del pH [104].

En general, les tetraciclines presenten uns valors de Sy dins l'interval 230-52000 mg L™ i
uns valors de log Kow entre -1.3 i 0.05 amb una forta dependéncia del pH [105]. Aquests

valors indiquen que les tetraciclines presenten, en general, un caracter forga hidrofil.

Les tetraciclines poden formar complexos amb cations metal-lics presents en solucié o
integrats dins la xarxa cristal-lina de la fraccié mineral dels sols. Aquests complexos es
formen mitjangant el grup B-dicetona (C10-C12) i carboxamido (C2) [106].

Les tetraciclines poden experimentar degradacié abidtica, perdent aixi bona part de la
seva activitat bioldgica. A més de la possibilitat de fotodegradacié [107], també s’ha
observat que en funcié del pH poden formar-se epi-tetraciclines, iso-tetraciclines i anhidro-
tetraciclines [108].
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2.6.1.2. Preséncia en el medi ambient

Hi ha molts estudis que confirmen la preséncia de tetraciclines en els diferents
compartiments ambientals. En la Taula 2.2, es recullen una seleccié de dades que es
troben a la bibliografia. L’entrada d’aquests compostos al medi es deu majoritariament a la
utilitzacié de fems procedents d’animals préviament medicats per fertilitzar els camps.
Winckler et al. [109] van confirmar que la familia de les tetraciclines pot arribar a presentar
unes taxes d’excrecié, dos dies després de finalitzar la medicacio, del 72 %. D’altra
banda, s’han detectat fems amb uns continguts de tetraciclines de I'ordre de centenars de
mg Kg™' [36, 110]. La vida mitjana de l'oxitetraciclina en fems és d’uns 30 dies; tot i aixi
s’han detectat concentracions de fins a 820 ug kg™ després de 5 mesos d’envelliment dels
fems [66].

Un cop aquests fems contaminats sén introduits en els sols destinats a I'agricultura, les
tetraciclines queden fortament fixades al s0l. Aquesta elevada retencié anticipa una
tendéncia a la persisténcia i 'acumulacié en el sol, fins al punt que els sols agricoles
poden arribar a presentar concentracions de l'ordre de centenars de ug kg™'. Els estudis
realitzats per Hamscher et al. [111] en un sl arends, repetidament fertilitzat amb fems
procedents d’animals tractats amb antimicrobians, van evidenciar que la retencié de les
tetraciclines era elevada, i no es van detectar en les aiglies subterranies de la zona
estudiada. En la mateixa linia, Blackwell et al. [112] van posar de manifest I'abséncia de
tetraciclines en els lixiviats d’un sol regat, malgrat detectar-hi sulfonamides. D’altra banda,
es detecten concentracions importants d’oxitetraciclina, un dels antimicrobians més
emprats en l'aquicultura, en els sediments que es troben sota les gabies o a les
proximitats de les granges [113].

Tot i disposar d’instal-lacions de tractament d'aiglies residuals propies, les plantes de
produccié d’aquests compostos poden esdevenir una font de dispersidé de tetraciclines
important. Un estudi realitzat en una instal-lacié de la Xina, va posar de manifest que
'EDAR de la planta eliminava el 38 % d’oxitetraciclina i en els seus efluents es detectaven
concentracions de fins a 19.5 mg L. El mateix estudi va confirmar que les concentracions
trobades en les aigiies de riu i sediments proxims eren de fins a 712 ug L™ i 262 mg kg™,
respectivament [114].
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Taula 2.2. Concentracions maximes de tetraciclines mesurades en diferents compartiments

ambientals.

Tipus de mostra Tetraciclina Concentracié Referéncia

Oxitetraciclina 305 g kg [115]

900 pg kg™ [116]

Tetraciclina
295 ug kg [111]
Sol agricola

39 ug kg™ [111]

Clortetraciclina 30 pg kg [117]

52 ug kg™ [118]

813 ug kg™ [115]

Oxitetraciclina 4.9 mg kg™ [113]

Sediment 10.4 mg kg [119]

Tetraciclina 0.7 mg kg™ [119]

Clortetraciclina 14.7 mg kg™ [119]

Efluent EDAR Tetraciclina 1.42 ug L™’ [44]

Oxitetraciclina 4.49 ug L™ [115]

0.2uglL"’ [119]

Aigua superficial Tetraciclina 0.2uglL’ [119]

1 ug L™ [119]

Clortetraciclina

0.69 ug L™ [120]

Aigua subterrania Tetraciclina 0.13 pg L-1 [121]

Llacuna de granja Clortetraciclina 1000 pg L-1 [122]

Oxitetraciclina 25 ug L™ [123]

Aigles residuals granja
Clortetraciclina 33 pg L-1 [123]
Escorrentia procedent Oxitetraciclina 32 gL’ [124]

de sol agricola
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2.6.2. Sulfonamides

Les sulfonamides van ser els primers agents antimicrobians d’origen sintétic. L'any 1930
el fisidleg alemany G. Domagk va descobrir el p-((2,4-Diaminofenil)azo)benzesulfonamida,
que es comercialitza inicialment amb el nom de prontosil i que era altament eficag en el

tractament d’infeccions per estreptococs.

Uns anys després, J. Trefouel et al. [125] de I'Institut Pasteur de Paris van suggerir que la
sulfanilamida, un metabolit del prontosil, era el component actiu contra els estreptococs.
D’enca, el prontosil ha estat considerat un profarmac, és a dir, una molécula inactiva, que
allibera la sulfonamida a través d'una reaccié de metabolitzacié. Aquesta consisteix en
una escissié reductora de l'enllag diazil, tal com es representa en la Figura 2.13. El
resultat d’aquesta reduccié soén la sulfanilamida i el 1,2,4-triaminobenze.

NH,
T
H,N N=N~©—ﬁ—NH2
o)

PRONTOSIL (G. Domagk, 1935)

[Red]
NH,
|
HQN N H2 + N H2 .Ic.‘|)—‘N H 2)
1,2,4 - TRIAMINOBENZE SULFANILAMIDA (J. Trefouel, 1935)

Figura 2.13. Metabolisme reductor del profarmac prontosil.

L’any 1940, J. Woods va descobrir el mecanisme d'accié de les sulfonamides. La seva
activitat esta relacionada amb el seu analeg estructural, I'acid p-aminobenzoic (PABA),
que és clau en la ruta de sintesi de I'acid folic o vitamina B9 (Figura 2.14) [126]. Les
sulfonamides competeixen amb el PABA per unir-se a I'enzim dihidropteroat sintetasa
(DHPS) i inhibir aixi la sintesi del dihidropteroat (DHP), el que impedeix la formaci6 final
d’acid folic. La manca d'acid folic trunca la sintesi de DNA de les cél-lules, inhibint aixi el
creixement cel-lular i la reproduccié dels bacteris. Cal tenir present que I'acid folic no pot
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travessar les parets de les cél-lules bacterianes, i per tant cal que sigui sintetitzat pel
bacteri. D’altra banda, la preséncia de sulfonamides no representa cap problema per les
cél-lules comuns d’animals o humans, ja que aquestes no sintetitzen acid fdlic, sind 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 I'enzim dihidrofolat reductasa inhibint la sintesi d'acid
tetrahidrofolic (Figura 2.14).

Pteridina Acid p-aminobenzoic
| X'y
@ihidropteroat sintetas@ oo
v A o)
Acid dihidropteroic NHe‘Q_ﬁ‘NHuH
v Sulfonamida
s Acid dihidrofélic
0
N
| T e— »{ dihidrofolat reductasa
HQNAN O/ ( )
o X
Trimetoprim +

Acid tetrahidrofdlic

!

Purines

!

ADN

Figura 2.14. Diagrama esquematic que representa l'accié sinérgica de la sulfonamida i el
trimetoprim.

Durant els ultims 50 anys, tots els esforcos en investigacié de sulfonamides s'han centrat
en modificar la base de la seva estructura quimica per tal de potenciar la seva activitat
contra el maxim nombre d’agents patdgens. Malgrat algunes excepcions, com la
sulfasuxidina o I'hidroclorotiazida, la majoria de les sulfonamides comparteixen la mateixa
estructura general, és a dir, un grup de sulfanilamido amb el seu nitrogen N4 substituit.
L’estructura general i les sulfonamides més ampliament utilitzades en medicina humana i
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veterinaria es mostren en la Figura 2.15. La majoria de sulfonamides s’empren en el camp
de la veterinaria, a causa del seu baix cost i I'alta eficacia. Pero el sulfametoxazole, el
sulfatiazole i la sulfanilamida es prescriuen principalment en medicina humana [127].

Les sulfonamides s6n metabolitzades principalment pel fetge i s'excreten pels ronyons.
Els efectes secundaris més habituals en éssers humans i animals sén reaccions

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

Tot i que la resisténcia a les sulfonamides va aparéixer poc després del seu
descobriment, el seu espectre d’activitat encara segueix sent ampli, i sén 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 veterinaria. La sulfametazina és I'objecte dels nostres estudis.
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2.6.2.1. Propietats fisicoquimiques

Les sulfonamides presenten dos grups funcionals comuns, un grup sulfonamido (N1) i un
grup amino (N4), que presenten caracteristiques acid-base. En medi fortament acid,
I'espécie cationica predomina (N4 protonat), mentre que a valors de pH basic predomina
'espécie anionica (N1 desprotonat). A valors de pH intermedis preval I'espécie neutra
(Figura 2.16). El pK,1, corresponent al grup amino, presenta valors dins l'interval de 2-3. El
pKae, corresponent al grup sulfonamida, presenta un valor dins l'interval de 4.5-10.6 [105].
Per tant, en funcié del pH del medi, les sulfonamides es poden trobar en una forma
cationica, neutra o anidnica (tal com mostra la Figura 2.16 pel cas de la sulfametazina,
SMT).
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Figura 2.16. Grups funcionals ionitzables de les sulfonamides i fraccions de sulfametazina
catidonica (SMT"), neutra (SMTO) i anionica (SMT") en funcidé del pH en solucié (pKa; = 2.28 i pK,o =
7.42) [130].

Els equilibris acid-base de les sulfonamides, aixi com les espécies existents en soluci6 es
troben recollides en la Figura 2.17. Tal com mostra aquesta figura, cal remarcar
I'existéncia molt poc significativa de I'espécie zwitterionica [131].
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Figura 2.17. Esquema dels diferents equilibri acid-base de les sulfonamides en solucié.

Ja que el pK,; és inferior a 3, en condicions ambientals les sulfonamides es troben
majoritariament entre la forma neutra i anionica. Com ja s’ha mencionat, I'especiacié és un
contribuent molt important en el desti ambiental d'aquests compostos ja que exerceix un
paper clau en les interaccions que tenen lloc entre sulfonamides, sols i aigua.

En general, les sulfonamides poden ser considerades compostos relativament hidrofils a
valors de pH ambientals (4 — 8). En funcié del pH i de la sulfonamida, els coeficients de
particié octanol-aigua (log Kow) van des de -2.5 a 1.7, i la Sy oscil-la entre 7.5 i 1500 mg
L™ [105, 132].

Pel que fa a l'estabilitat quimica de les sulfonamides, aquestes s6n estables i no es
descomponen mitjangant processos de fotodegradacio [133].
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2.6.2.2. Preséncia en el medi ambient

Les taxes d’excrecio de les sulfonamides son forga elevades. Halling-Sgrensen et al. [134]
van observar que fins al 90 % de la dosi administrada a I'animal es pot excretar en la
forma original o com a metabdlits. EI metabdlit més important és el conjugat de I'acid
acetic que resulta de l'acetilacié del N4 [135]. Aquest metabdlit €s inactiu perd 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
facilment degradats per microorganismes residents en els fems i transformar-se de nou en
el compost actiu original [136]. Aix0 explica que s’hagin trobat concentracions forca
elevades de sulfonamides (sulfametazina), de fins a uns 10 mg kg, en fems d’animals
medicats [118].

L’entrada de sulfonamides al medi ambient es produeix majoritariament en utilitzar els
fems com a fertilitzants pels camps agricoles, ja que les sulfonamides sén compostos
relativament hidrdfils a valors tipics de pH ambientals. Aixi, es tracta de farmacs que
poden lixiviar i anar a parar a altres compartiments ambientals, com aiglies subterranies o
superficials. La Taula 2.3 recull una série d’exemples de concentracions maximes

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

Tipus de mostra Sulfonamida Concentracio Referéncia

Sol agricola Sulfametazina 11 pg kg™ [137]
Sulfametazina 2 ug kg™ [111]
Sulfametazina 72 ug kg™ [118]
Sulfametoxidiazina 51 ug kg™ [138]

Sediment de llacuna Sulfametazina 36 ug kg™ o [139] N

Efluent EDAR Sulfametoxazole 2ug L’ o [140] N
2.2 ug L-1 [141]

Aigua superficial Sulfametoxazole 0.48 g L™ o [.141.] o
Sulfadiazina 41 gL [115]
Sulfametoxazole 2ug L’ [120]

Aigua subterrania Sulfametoxazole 0.47 ug L™ o [140] o
Sulfametazina 0.16 ug L [140]

Aigua de pou Sulfametazina 0.22 ug L™ o [142] o
Sulfadimetoxina 0.068 g L™ [142]

Llacuna de granja Sulfametazina 400 pg L™ o [122] o

Aigles residuals granja Sulfametazina 10 ug L o [123] o

Escorrentia procedent de o p
. ) Sulfacloropiridazina 416 ug L [124]
sol agricola
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2.7. Sols

Un sol es pot definir com un sistema obert, heterogeni, pords i dinamic que recobreix
I'escorga terrestre. Els so0ls constitueixen I'habitat natural de plantes i organismes vius ja
que son 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 10° i
10° per gram, en funcié del sol. Aquests microorganismes juguen un paper clau en la
degradacié de la matéria organica. D’altra banda, els sols proporcionen un suport fisic i
materies primeres necessaries per al desenvolupament de I'activitat humana. No obstant,
a causa d’aquesta activitat humana, els sols son freqiientment els primers receptacles
ambientals de I'entrada de contaminants.

Els sols estan constituits per tres fases: solida, liquida i gasosa. La fase solida esta
formada per una fraccié inorganica, o mineral, i una d’organica. Generalment, la fraccio
mineral predomina clarament sobre I'organica, si exceptuem els histosols. | és que els
s0ls solen estar constituits per matéria mineral (50-60 %), aigua (25-35 %), aire (15-25 %)
i una quantitat variable de matéria organica, sovint per sota del 10 % [144]. De totes
formes, aquests percentatges son del tot orientatius i poden variar considerablement; per
exemple, una torba pot contenir continguts de matéria organica per sobre del 50 %.

L’aigua i I'aire presents en el sol constitueixen la fase fluida. En comparacié amb l'aire de
I'atmosfera, I'aire del sol presenta quantitats de dioxid de carboni superiors i forca inferiors
d’oxigen. A més a més, també hi poden ser presents en quantitats superiors altres gasos
produits per l'activitat microbiana anaerobica (NO, N.O, NHj;, CH, i H,S) [82]. D’altra
banda, l'aigua dels sols es troba generalment en fase condensada i conté una gran
varietat d’electrolits.

El coneixement del comportament del sol, aixi com de la seva estructura i composicio, sén
aspectes fonamentals per desenvolupar models que permetin entendre la dispersié d’'un
contaminant en el medi ambient. Aquests sén de gran utilitat per tal d’avaluar i predir el
desti d’'un contaminant en el si d’'un sol amb unes caracteristiques fisicoquimiques
definides.
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2.7.1. Fraccié mineral

La fraccié mineral esta formada majoritariament per oxigen, silici, alumini i altres metalls
en menor proporcié com ferro, calci i potassi. Aquesta fraccié 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 sén els dos elements majoritaris. Aquests es
troben formant silicats que presenten una estructura repetitiva on cada atom de silici es
troba enllacat amb quatre atoms d’oxigen en disposicio tetraédrica. També soén frequients
les lamines octaédriques d’atoms d’alumini envoltats de sis atoms 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 relacié 1:1, és a dir, una
estructura formada per una lamina tetraédrica i una lamina octaédrica. En canvi,
'esmectita és un exemple d’argila amb una estructura tipus 2:1. La Figura 2.18 mostra
I'estructura de I'esmectita on una lamina octaédrica es troba entre dues de tetraédriques.

Oxigen O  Hidroxil O Alumini ®  Silici @

Figura 2.18. Estructura de I'esmectita, un exemple de mineral d’'argila tipus 2:1 (Figura adaptada
de J. Rodriguez et al. [145]).
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Aquesta disposicid per lamines és la que confereix a la part mineral del sdl una
determinada superficie especifica i grups funcionals que poden interaccionar amb altres
molécules presents en la solucié. Per acabar, la part mineral també esta formada per
oxids metal-lics. Els dxids de ferro, manganés i alumini presenten elevada ubiquitat, ja que
s6n molt poc solubles als pH mediambientals.

2.7.2. Carboni organic

En els sols naturals podem trobar diferents tipus de carboni organic (OC, organic carbon)
provinent de: organismes vius, residus organics (restes de fulles, plantes, etc.) i humus
[146].

L’humus del sol, també anomenat matéria organica, es troba intimament agregat a la
fraccié mineral (Figura 2.7, pagina 21) i regula les propietats fisicoquimiques del sol.
L'estructura de la mateéria organica presenta una elevada complexitat, no esta
completament determinada i actualment es troba en estudi. Aquesta compren dos grans
grups de naturalesa polimérica: substancies no-humiques i himiques. Les substancies no-
hdmiques sén un grup forca ampli, de rapida degradacié, de masses moleculars inferiors
als 2000 Da i que inclou acids organics de baix pes molecular, carbohidrats, polisacarids,
aminoacids, péptids, proteines, lipids, etc. En canvi, les substancies hiumiques son forca
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 acids
hdmics, els acids fulvics i I'humina. Aquests subgrups presenten solubilitats diferents, la
qual cosa és la base pels seus esquemes de fraccionament. Els acids himics presenten
un color marr6 fosc, sén solubles en medi alcali i insolubles en medi acid. Els acids falvics
tenen un color groc-marronés i sén solubles en medis alcalins i acids. En darrer terme,
I’humina presenta un color negre i és insoluble tant en medi basic com acid. En general,
els soOls de bosc posseeixen un contingut més elevat d’acids fulvics que d’himics, mentre
que en el cas de les deveses o prades, és a l'inrevés.

La matéria organica del sol presenta un espectre ampli de grups funcionals on predomina
'oxigen. En ordre decreixent de continguts més freqlents, trobem els grups carboxil,
hidroxil (fendlic i alcoholic), carbonil, amino i tiol. Aixi, una fraccié important de la materia
organica sol presentar caracter hidrofil i carrega negativa global a valors de pH ambientals
(41 8), a causa de I'elevada quantitat de grups carboxils i hidroxils [144].
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L’estructura i els grups funcionals presents en la matéria organica s6n determinants a
I’hora de configurar la seva conformacié, augmentar la retencié d’aigua, regular el pH del

voltant, proporcionar setis pel bescanvi cationic i retenir contaminants.

2.7.3. Carrega superficial

Tal com s’ha comentat anteriorment, la fraccié organica del sol proporciona una carrega
negativa, de tipus variable, ja que depen del pH del medi. D’altra banda, la fraccié mineral
també pot contribuir a la carrega global del sol. Aquesta contribucié pot ser permanent o
variable. La carrega superficial permanent és la que resulta d'un procés anomenat
substitucié isomorfa, i que resulta de substituir un catié coordinat que es troba en la xarxa
cristal-lina per un altre de valéncia inferior. Un exemple freqlient en les argiles és la
substitucié d’'un i6 de Si(IV) per un de Al(lll) en la capa tetraédrica. Aquest intercanvi és
possible perqué es tracta d’ions de mida semblant (Si i Al tenen un radi ionic de 0.40 i
0.53 A, respectivament). En la capa octaédrica es poden donar altres substitucions
isomorfes, per exemple quan el Al(lll) pot ser substituit pel Fe(ll) o Mg(ll). Com a resultat
de totes aquestes substitucions es produeix una deficieéncia de carrega positiva, o el que
€s equivalent, una carrega negativa neta, permanent en la superficie mineral i

independent del pH del medi.

La carrega variable deguda a la fracci6 mineral és atribuible a grups funcionals en la
superficie d’0xids metal-lics, silicats, carbonats, fosfats, etc. Aquesta carrega és funcié del
pH del medi, i pot originar una densitat de carrega superficial positiva o negativa. La
protonacié o desprotonacié d’oxigen i de grups hidroxil situats en la superficie externa és
determinant en la variabilitat de la carrega [146]. En medi acid, la protonaci6 d’oxigen i OH
periféric enllagat a un metall, com Fe o Al, resulta en una carrega positiva neta. En canvi,
en medi basic, la desprotonacié del grup OH proporciona carrega negativa neta.
L’anomenat punt isoeléctric correspon al pH on la densitat de carrega eléctrica en la
superficie és zero, és a dir, és el pH on hi ha una transicié entre una carrega positiva neta
i una negativa neta en la superficie. Particularment, en el cas d’oxids d’Al i Fe aquesta es
produeix entre pH 6 i 9 [144].

Finalment, la complexacié d’'ions de la solucié amb lligands presents en la superficie
també pot contribuir a la carrega variable d’un sol.
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2.7.4. Capacitat de bescanvi cationic

En els sols naturals la carrega neta és negativa. Per compensar aquesta carrega negativa
superficial, els cations de la solucié6 son atrets cap a la superficie mitjancant forces
electrostatiques. D’altra banda, aquests cations no resten totalment immobilitzats, sind
que son potencialment bescanviables per altres ions presents.

El nombre de mols de cations adsorbits susceptibles de ser bescanviats per unitat de
massa de sol, en condicions determinades, es defineixen com la capacitat de bescanvi
cationic o CEC (cation exchange capacity) d’un sol. Els principals cations bescanviables
s6n Ca**, Mg®*, K* i Na*.

La CEC s’empra com a mesura de la capacitat de retencié de nutrients (K*, Mg®, Ca** i
NH,") i la fertilitat d'un sol. En general, aquest parametre esta relacionat amb pH,
contingut d’argila i contingut de matéria organica del sol. Val a dir que la matéria organica
és sovint la principal contribuent a la CEC d’un sol perqué presenta en la seva superficie
una gran quantitat de grups funcionals desprotonats capacos de retenir cations [144].

2.7.5. Perfils i classificacio

Els sdls posseeixen una estructura i composicié complexa que resulta de llargs processos
de desgast biologic, geologic i hidroldgic [146]. En conseqiiéncia, quan s’estudia el perfil
d’un sol, s’observen diferents estrats que s’anomenen horitzons (Figura 2.19). Avui dia, hi
ha diverses nomenclatures per a la descripcié dels sols en funcié d’aquests horitzons. En
la Figura 2.19, es mostra la proposada per la USDA (United States Department of
Agriculture).

Els sdls naturals estan formats per una distribucié de particules de grandaries diferents.
Es a dir, existeix la possibilitat de separar i fraccionar els sols segons la grandaria de les
particules i establir una altra classificacioé basada en la distribuci6 de la mida de particula.
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Horitzé6 O (Humus)
Horitzé6 A (Capa superficial)

Horitzé6 B (Subsodl)

Horitz6 C (Material parental)

Figura 2.19. Diferents horitzons que es poden trobar segons la profunditat i el procés de formacié
predominant d’acord amb la nomenclatura proposada per la USDA (Figura adaptada de la pagina
web de la USDA [147]).

La textura és una de les caracteristiques fisigues més importants del sol. Aquesta ve
determinada per la grandaria de les particules que el constitueixen. Tot i que un sol pot
presentar particules forga grans, es considera que el sol esta format per particules amb
una grandaria maxima de 2 mm. Hi ha diversos esquemes de divisié en fraccions i de
classificacié de sols en base a la proporcié de les particules de diferent grandaria. En
aquesta tesi s’ha emprat la classificacié proposada per la USDA, que defineix tres
fraccions: sorra (50 < @ < 2000 um), llim (2 < @ < 50 um) i argila (g < 2 um). Segons el
contingut de cadascuna de les tres fraccions es pot definir la textura mitjangant els
anomenats diagrames de textura (Figura 2.20).
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A : Argilosa

LL : Llimosa

S : Arenosa(Sorrenca)
F : Franca

Figura 2.20. Classificacié dels sols basada en les classes texturals segons la USDA.

La fraccié sorra esta formada per particules grolleres que presenten una superficie
especifica més baixa, la qual limita la seva capacitat de retencié d’'aigua, nutrients i
contaminants. Aquesta fraccié, com la fraccié llim, té un contingut abundant en minerals
primaris (quars i feldespats). D’altra banda, la fraccié argila representa les propietats
contraries: és la més fina, presenta una superficie especifica elevada, una carga
superficial considerable i una bona capacitat de retencié d’aigua, nutrients i contaminants.
Els minerals secundaris predominen en la fraccié argila junt amb traces d’oxids de ferro i
alumini, i matéria organica. Concretament, aquesta fraccié esta majoritariament composta

per fil-losilicats, com la caolinita, I'il-lita, etc.

2.7.6. Sorci6 d’agents antimicrobians

Historicament, I'estudi de la sorci6 de contaminants organics en els sol s’ha centrat
basicament en pesticides i hidrocarburs aromatics policiclics o PAH (polycyclic aromatic
hydrocarbons). Generalment, en aquests sistemes la sorcié es pot explicar mitjangant un

model simple de particié hidrofobica.

Durant els darrers anys, s’han publicat diversos estudis sobre la sorcié de farmacs en
sols. En el cas d’antimicrobians s’ha constatat que la sorcié no es pot explicar unicament
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mitjancant models de particié [148-151], i cal tenir en compte altres tipus d’interaccions
amb el sol (Figura 2.7, pagina 21). Aquestes venen determinades per les propietats
fisicoquimiques del sol (com textura, CEC, pH, contingut de matéria organica, etc.) i del
farmac (pKa, Sw, Kow, etc.).

Tot seguit, s'indiquen els resultats dels principals estudis realitzats sobre la sorcié de

tetraciclines i sulfonamides en sols.

Tetraciclines

Es considera que les tetraciclines s6n un dels grups de farmacs més retinguts en els sols.
Generalment, presenten valors de Ky entre 10%-10* (L kg™).

A causa de la complexitat que presenten els sdls naturals, nombrosos estudis s’han
centrat en investigar la sorcié de tetraciclines en diferents components per separat, com
ara substancies humiques, argiles de referéncia i 0xids metal-lics.

Els estudis sobre la sorcié de tetraciclines en acids humics han posat de manifest que la
magnitud de la retencio és forca elevada i que depén de I'especiacid dels antimicrobians,
la forga ionica i el tipus de cations presents [152-155]. La majoria d’estudis destaquen que
'augment de pH i forga ionica redueixen significativament la sorcié d’aquests compostos.
Pel que fa als mecanismes implicats en la sorcié en la materia organica destaquen el
bescanvi ionic, formacié de ponts d’hidrogen i formacié de complexos ternaris tetraciclina-
catio polivalent-acid hamic (també anomenat cation bridging). El bescanvi cationic 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 organic. La complexacio
té lloc mitjangant el grup B-dicetona (Figura 2.10), sent els complexos més estables els
que donen lloc a sorcions més intenses (Fe(lll) > Al(lll) > Ca(ll) [155]).

La sorci6 de tetraciclines en minerals d’argila segueix el mateix patré que I'observat en la
materia organica, é€s a dir, ve determinada pel pH de la solucié, forga ionica i tipus d’'ions
presents en la solucié [156-163].

Pel que fa a la sorcié de tetraciclines en oxids de ferro i alumini, s’ha observat que és
elevada, depén del pH i la interacci6 es regeix per una formacié de complexos en
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superficie (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 sorcié de tetraciclines en mescles formades per argiles i
substancies humiques. Alguns autors han observat una disminucié de la sorcié de
tetraciclines en preséncia de substancies humiques. Aquest comportament s’ha justificat
mitjancant la creacié d’'una capa que recobreix i inhabilita els setis presents en la
superficie de les argiles, o bé que bloqueja la difusid de les tetraciclines entre les lamines
de les argiles [158, 166]. Altres autors indiquen que a valors pH inferiors 6, la preséncia de
substancies humiques condueix a un augment de la sorcié [156, 161].

Finalment, els estudis sobre la sorcid en sols naturals han posat de manifest que la sorcié
de tetraciclines és superior a la d’altres antimicrobians [167-169], i depén de pH, forca
idnica, CEC, textura, matéria organica i contingut d’dxids metal-lics [168, 170-174]. Val a
dir que alguns treballs han subratllat la poca influéncia de la matéria organica del sol en la
sorci6é [170, 172]. La Taula 2.4 mostra un recull dels valors de Ky de tetraciclines en sols
trobats en la bibliografia.
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Taula 2.4. Valors bibliografics de coeficients de distribucié (Kj) de tetraciclines en sols.

-1 N .
Propietats sol Log K4(L kg™) Referéncia

a b o, c
Textura®/pH”/ OC % / CEC 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/3.4/25/1.6 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/7.4/2.6/125 3.21
Argilosa /4.9/12.2/39.0 3.52
Arenosa/4.6/4.5/2.4 3.42
Argila (21 %)*/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 %)%/ 3.8/0.5/18.6 5.43 5.49 5.22
Argila (2 %)%/ 5.4/0.5/0.8 3.39 3.40 3.29
Franco-arenosa/5.3/7.5/18.9 3.59
Argila (41 %)°/55/1.4/1.3 412
Argila (82 %)%/ 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 %)/ 5.0 / 25.6 /20.2 3.14 [176]
Argila (48 %)/ 4.0/ 15.7 / 18.8 3.34
Argila (32 %)%/ 5.2/9.8/16.9 2.81
Argila (46 %)%/ 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/7.3/0.4/121 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/5.1/05/7.0 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 / 40.9 415
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/5.5/25/2.4 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

& Textura USDA.

® Determinat en CaCl, 10 mM.

° Unitats: meg/100 g o cmol kg™

9 La publicacié només reporta el percentatge d’argila.

Sulfonamides

Les interaccions entre sdl i sulfonamides que tenen lloc en el sistema sol-aigua es
caracteritzen per no ser massa fortes. Aixi, generalment presenten uns valors baixos de
Ky, entre <1 — 70 L kg™ [178-180]. Malgrat aix®, un cop entren en el sdl poden persistir-hi
durant periodes de temps relativament llargs (superiors a tres mesos), a concentracions
que excedeixen els 100 ug kg establerts com a limit en els estudis d’avaluacié de risc
ambiental [181]. En aquest context, Férster et al. [182] han observat que la sulfadiazina i
el seu metabdlit hidroxilat poden experimentar un procés en el s6l anomenat “segrest”, i
quedar fortament retingudes durant un llarg periode de temps, minimitzant la seva
disponibilitat respecte dels processos tipics de degradacié bidtica i/o abiotica. D’altra
banda, alguns autors han alertat que la preséncia de fems en els sdls produeix una
disminucio en la sorcié de sulfonamides, augmentant la seva mobilitat [135, 179].
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Nombrosos treballs sobre la sorci6 de sulfonamides s’han centrat en els diferents
components del sdl, per tal de simplificar I'escenari i poder caracteritzar els diferents
mecanismes involucrats. Tal com s’ha fet per les tetraciclines, tot seguit es detallen els
principals resultats.

La sorcié de sulfonamides en materials de naturalesa organica (acids humics, compost,
fem, etc.) depén de pH, temps de contacte i composicié de la matéria organica [183-184].
Concretament, la sorci6 augmenta amb el temps de contacte i la disminucié del pH.
D’altra banda, s’han identificat tres interaccions possibles entre sulfonamides i matéria
organica. En primer lloc, sovint apareix una forta interaccioé de caracter ionic entre el grup
amino (N4) carregat positivament, present en I'espécie cationica, i els grups anionics
presents en la matéria organica del sol (principalment grups carboxilat i fenolat). Aquest
tipus d’interaccié també és coneguda com enllag cationic o cation binding. En segon lloc,
pot tenir lloc la partici6 de I'espécie neutra. En darrer terme, es pot formar un enllag
covalent mitjangant una reaccié d’acoblament creuat. Aquesta reaccid, catalitzada per la
presencia de MnO, o algun enzim oxidasa del sol, es produeix a causa de I'atac nucleofil
del grup N4 a un grup electrofil present en la matéria organica [185-186].

La sorcié de sulfonamides en argiles de referéncia és més feble que en substancies
hdmiques i disminueix en augmentar el pH del medi [187-189]. Gao i Pedersen [188] van
observar que la sorcié era més important en montmorillonita que caolinita, fet que van
atribuir a la densitat de carrega superficial d’aquestes argiles (montmorillonita > caolinita).
D’altra banda, aquest treball també va proposar el bescanvi idnic com el principal
mecanisme de sorci6 de I'espécie carregada positivament.

Els estudis de sorci6 de sulfonamides en sols naturals han corroborat que la matéria
organica i el pH sén els dos factors clau [180, 187, 190-191]. L’estudi de Figueroa-Diva et
al. [172] confirma que la CEC i el contingut d’0xids tenen poca influéncia sobre la sorcié
de sulfonamides, la qual es produeix majoritariament a través de la matéria organica. En
la Taula 2.5 es recullen alguns valors bibliografics de Ky de sulfonamides en sols. Es pot
observar que sén for¢ca més baixos que els reportats per a les tetraciclines.
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Taula 2.5. Coeficients de distribucié (Ky) de sulfonamides trobats en la bibliografia.

Sulfonamida Texturalzrlop?lll?’tiltoscs% | CEC® (L g ) Referéncia
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]

@ Textura USDA.
® Determinat en CaCl, 10 mM.
° Unitats: meq (100 g) ' o cmol kg™
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2.8. Biochar
2.8.1. Biochar, un tipus de negre de carboni

El negre de carboni, també anomenat freqlientment black carbon o black C segons la
terminologia anglosaxona, engloba molts tipus de matéria organica procedent d’una
combustié incompleta de combustibles i vegetacié [195]. De fet, el terme és tan ampli en
significat que comprén des de biomassa parcialment carbonitzada fins a grafit. El nhom
negre de carboni neix de la voluntat de proporcionar una Unica definicié sense ambigtiitats
que abasti tots aquests materials de carboni amb diferents propietats en funcié de les
condicions de pirolisi, materials de partida, desgast mediambiental sofert, etc. En el
present context, el biochar, també anomenat carbé bioldgic, és un subconjunt del negre
de carboni. En aquesta tesi, el biochar es defineix, tal com recomana la International
Biochar Initiative (1Bl), com un material carbonitzat procedent de biomassa que s’aplica als
sols, com condicionador o esmena, per tal d’aconseguir una millora de tipus agricola i
mediambiental [196]. Es tracta doncs d’'un material solid d’aspecte ennegrit, amb un alt
contingut de carboni, produit durant la pirolisi de residus de biomassa (fusta, fullaraca,
fems i altres restes organiques) en abséncia d’oxigen i a temperatures relativament baixes
(350-600 °C) [197]. El biochar pot produir-se a diferents escales, des d’una producci6 local
per part de petits agricultors, fins a una produccié industrial a gran escala [198].
Actualment, atés que la tecnologia bioenergética es troba en plena fase d’expansié, el
biochar és majoritariament d’origen industrial. Aquest es considera un residu carbonitzat
que s’obté en el mateix procés de produccioé que el gas de sintesi (syngas) i I'oli de pirolisi
(bio-oil). La venda d’aquests combustibles renovables, els quals permeten obtenir energia
(electricitat o calor), permeten abaratir substancialment els costos de produccié del
biochar (fins a 42 € per tona) [199].

El procés de pirdlisi pot ser rapid (minuts) o lent (hores o dies), depenent de la proporcié
final desitjada de syngas, bio-oil i biochar [200]. Una pirdlisi lenta generalment produeix
una fracci6 més elevada de biochar (~35 %) que una de rapida (~12 %) [200].
Recentment, també s’ha proposat I'is de microones en la produccié de biochar a escala
industrial. Les perspectives d’aquesta nova tecnologia sén prometedores perquée 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 carbé actiu amb el biochar. Tot i que
es tracta de materials similars, es diferencien en el procés de produccié i les aplicacions
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resultants. El carb6 actiu s’obté a altes temperatures (500-900 °C) i s’activa mitjancant
una atmosfera oxidant a altes temperatures o per activacié quimica [202]. El material
resultant és altament pords, amb superficies especifiques entre 500-1500 m? g”'. A causa
d’aquestes propietats, I'is del carbd actiu en el camp mediambiental es centra en els
processos de filtracié d’aigua, on es capag de retenir contaminants en fase gas, liquida o
soOlida [203]. Els seus elevats costos de produccié (fins a 6000-10000 € per tona) en
restringeixen drasticament el seu Us.

2.8.2. Caracteristiques del biochar: estructura i propietats fisicoquimiques

Les propietats fisicoquimiques del biochar depenen del material de partida (tipus de
biomassa) i de les condicions emprades en la seva produccié (temperatura, temps de
pirdlisi, tipus de reactor, pressié, etc.) [200, 204]. Per exemple, els biochars produits a
temperatures de pirdlisi elevades (500-700 °C) s6n sensiblement més carbonitzats i solen
presentar superficies especifiques superiors a 300 m? g"'. En canvi, si el procés de pirdlisi
es duu a terme a temperatures de pirdlisi baixes (300-400 °C), s’obtenen biochars
parcialment carbonitzats i superficies especifiques inferiors a 200 m? g [205].

Durant la pirdlisi del biochar, com en la formacié de qualsevol carbo, la matéria organica
de partida experimenta una descomposicié térmica i una posterior reduccié de volum. A
part de la pérdua d'aigua i altres molécules volatils, I'estructura biopolimérica original
—freqlentment arquitectures de tipus lignina, cel-lulosa i hemicel-lulosa vegetal- canvia a
una estructura amorfa on coexisteixen una mescla d’estructures poliaromatiques i restes
de biopolimers alterats [206]. L’estructura del biochar és altament aromatica, on una série
d’anells aromatics de sis baules condensats adopten estructures planes (plaquetes) de
tipus grafit (Figura 2.21, a) [207]. Aquestes estructures aromatiques repetitives, que
recorden a 'estructura del grafé, s’agrupen formant piles d’'un nombre reduit de plaquetes
que formen petits reductes d’estructures cristal-lines dins el carbd (Figura 2.21, b) [208].
S’ha confirmat mitjancant difraccié de raigs X (XRD) que els biochars poden arribar a
contenir fins al 71 % de grafit microcristal-li format per agregats de tres plaquetes.
Aquestes es troben en disposicié turbostratica (és a dir, plaquetes no alineades) i es
disposen en I'espai de forma aleatoria (Figura 2.21, c) [207, 209].
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Figura 2.21. Estructura del biochar. (a) Representacié d’'una plaqueta (capa de tipus grafe) on
s’observa el sistema 1T conjugat central i els grups funcionals a les vores. (b) Unitats estructurals
basiques apilades en un maxim de tres capes. (c) Distribucié aleatdria dels agregats
microcristal-lins. Figura adaptada de Schmidt et al. [207].

El biochar, a més de carboni, conté oxigen, hidrogen, nitrogen, fosfor i sofre en menor
proporcié [210-211]. Com ja s’ha comentat anteriorment, el contingut de cada un
d'aquests elements dependra de la naturalesa de la biomassa de partida i de les
condicions de pirolisi.

Els biochars més carbonitzats, produits entre 500 i 700 °C, tenen percentatges més alts
de carboni (290 %) 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]. Es per aixd que la relacié H/C
sovint s’empra per indicar el grau de carbonitzaci6 del biochar, perqué la preséncia
d’hidrogen és un indici de residus de materia organica original poc carbonitzada [212].

Oxigen, nitrogen i sofre s6n elements que es poden trobar integrats dins les plaquetes del
biochar en forma d’heteroatoms en els anells aromatics (p. ex. pirans, cromens, dioxans o
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lactones), aixi 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
sén fenol, carboxil, carbonil, ester, amino, etc. (Figura 2.22) [213]. Finalment, també hi ha
electrons o desaparellats a les vores de les plaquetes, que son el resultat de trencaments
homolitics d’enllagos durant la pirolisi [213-215].

Carbonil

Anhidrid
carboxilic

Peroxid o Fosforic

Figura 2.22. Representacié dels diferents grups funcionals i heteroatoms més comuns en biochars.

A part d'oferir la possibilitat d’interaccionar amb possibles adsorbats, la preséncia
d’'aquests grups funcionals confereix un caracter acid-base i hidrofob-hidrofil a la
superficie del biochar. Per tant, en funcié del pH de la soluci6 en contacte amb la
superficie, aquesta exhibira una carrega superficial diferent, la qual es traduira en canvis
de polaritat i hidrofobicitat. De fet, la ionitzacié dels grups funcionals de la superficie pot
reduir significativament la hidrofobicitat tan caracteristica d’aquests materials. La Figura
2.23 presenta un recull dels principals grups funcionals i el seu comportament acid-base.
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Superficie
del carbo

Fase aquosa Fase aquosa
medi acid medi basic

Ar, - H;,0* Ar, Ar,

ArNH,* ArNH,
ArOH ArOH

ArCOOH ArCOOH

Figura 2.23. Principals grups funcionals de la superficie del biochar involucrats en les
caracteristiques acid-base. “Ar” significa enllagat a un anell aromatic (Figura adaptada de Radovic
et al. [216]).

La carrega positiva en la superficie del biochar sol ser deguda a grups funcionals amb
caracter basic que contenen oxigen (p. ex. pirans i cromens), nitrogen (amines) i als plans
basals de les plaquetes que presenten un sistema d’electrons 1 deslocalitzat que pot
interaccionar amb I'ié hidroni mitjangant mecanismes tipus EDA [216]. En canvi, la carrega
negativa és deguda principalment a grups funcionals acids que contenen oxigen, com els
carboxils i en menor extensié fenols i carbonils. Sovint, la preséncia d’'una gran quantitat
de grups funcionals diferents, fa que a pocs um de distancia coexisteixin grups funcionals
amb caracter acid-base diferent. Aquest fet dificulta molt la caracteritzacié de les
interaccions que poden tenir lloc en la superficie del biochar.

Finalment, la superficie del biochar també es pot considerar amfotera respecte a les
interaccions 1. Gracies a I'extensa regid central poliaromatica i polaritzable, les plaquetes
de biochar presenten un caracter marcadament donador d’electrons. Perd no es pot
descartar que als limits de les plaquetes puguin existir regions amb caracter donador o
acceptor d’electrons a causa de la preséncia de determinats grups funcionals. Els grups
hidroxil, amino, éter i éster s6n donadors de densitat electronica perqué presenten
electrons o o 1. En canvi els grups carboxil, carbonil i nitro s6n acceptors de densitat
electronica, a causa de la preséncia d'orbitals buits en les seves configuracions
electroniques [213, 217].
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2.8.3. Aplicacions ambientals i agricoles

El biochar proporciona una série de beneficis que es resumeixen en la Figura 2.24. En
destaquen dos: la possibilitat eficient de segrestar carboni atmosféric (CO,), mitigant aixi
els efectes produits pel canvi climatic, i la millora de la qualitat del sol i 'aigua que percola
[197].
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Figura 2.24. Representacié dels principals beneficis que pot aportar I'is de biochar al medi
ambient (Figura reproduida amb permis de I'autor).

Per tal d’aprofundir en el tema de la captura i emmagatzematge de carboni, és necessari
introduir la problematica ambiental que deriva d’un excés de CO, a I'atmosfera.
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El CO, es troba a I'atmosfera de manera natural, dins el cicle de carboni de la terra. Pero
des de que l'activitat humana ha comencat a cremar combustibles fossils a gran escala,
aquest cicle en equilibri s’ha vist fortament pertorbat. Aixi, s’estima que aproximadament
uns 8000-10000 milions de tones sén d’origen antropic, dels quals només uns 6000
milions sén absorbits pel mar i la terra, i la resta es van acumulant a I'atmosfera any rere
any [218-219]. El problema rau en que el CO, és un dels principal gasos que contribueixen
a I'efecte hivernacle. Es a dir, la seva preséncia a I'atmosfera provoca un alteracié del
balang de radiacié, que s’acaba traduint en un variacié 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 reduccié de les
emissions antropogéniques, a més destratégies de mitigacid complementaries que
permetin disminuir la quantitat excedent de CO, en I'atmosfera.

La combustié tradicional de biomassa allibera fins al 84 % del carboni a I'atmosfera
aconseguint només un 3 % de residu solid carboni estable [221-222]. En canvi, si la
biomassa és carbonitzada mitjangant processos de pirdlisi, 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 I'atmosfera [223]. El carboni
segrestat és introduit dins un altre cicle molt més lent i evita temporalment el seu pas a
'atmosfera. S’ha estimat que amb un Us de biochar a gran escala es podria arribar a
compensar fins al 12 % de les emissions antropogeniques anuals de CO; [219].

La millora de la qualitat del sol en afegir biochar és una técnica ancestral ja practicada pel
indigenes 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
'Amazones) en busca de EI Dorado, va observar unes societats precolombines
sorprenentment molt desenvolupades, complexes i que practicaven algun tipus
d’agricultura intensiva [226]. Perd, contrariament al que s’ha cregut fins fa poc, les grans
extensions de sol prop del riu Amazones sén poc fértils fins i tot emprant les técniques
més modernes d’agricultura. Cinc-cents anys més tard, concretament I'any 1960, W.
Sombroek va descobrir la preséncia de bancals amb uns horitzons particularment
ennegrits, que podien arribar a tenir fins a 7000 anys d’antiguitat [227]. Aquestes terres
tan fertils, anomenades terra preta de Indio o terres negres de I’Amazones, contenen
grans quantitats de carbé (fins al 9 % de contingut, molt allunyat del 0.5 % que presenten
els sols ordinaris dels voltants) i es consideren antropogéniques [227]. Per tant, el carbo
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no solament proporciona el color caracteristic a aquests sols, sind que també els
proporciona una elevada fertilitat que ha perdurat fins al dia d’avui, 500 anys després de la

desaparicio dels indigenes [228-230].

Actualment, les raons subjacents a aquesta millora substancial de la qualitat dels sdls en
afegir biochar han suscitat I'interés de nombrosos estudis [222-223, 231-234]. | és que, la
seva aplicacié provoca canvis en I'estructura del sol (textura, porositat, distribucié de mida
de particules 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 sol. Es creu
que l'estabilitat dels biochars dins el sol pot arribar a ser de milers d’anys, tot i aixo,
aquesta estimacié es troba en constant debat [235-236]. La incorporacié de biochar al sol

agricola proporciona una seérie de beneficis:

e Un augment de la fertilitat del sol, que es tradueix en un increment del creixement
de les plantes.

e Un augment de la CEC i de la conductivitat eléctrica. En consequéncia, presenten
una elevada retencié de nutrients perqué n’impedeixen la lixiviacié, superior a la
que proporciona la matéria organica dels sols, fems o adobs.

e Un augment de la capacitat de retenci6 d’aigua.

e La disposicio d’'un refugi per a microorganismes que son beneficiosos per als sols,
com els bacteris o els fongs.

e Un augment de la sorcié de certs contaminants com metalls pesants, contaminants
organics, etc. D’aquesta manera, s’espera que els contaminants quedin retinguts
en el biochar i no es dispersin en altres compartiments ambientals (aquifers,

aiglies superficials, etc.).

Finalment, cal destacar que el biochar, apart demmagatzemar carboni, també és capac
de reduir les emissions de meta (CH,) i Oxids de nitrogen (NOy) procedents del sol [237].
Aquest fet és rellevant atés que la contribucié d’aquests gasos a I'efecte hivernacle és
superior a la del CO, [238-239].

D’altra banda, cal tenir en compte que I'esmena de sols amb biochar pot tenir alguns
inconvenients. Aixi, alguns autors han descrit que I'addicié de biochar al sol pot promoure
la proliferacioé de determinades espécies de microorganismes, produint una alteracié en la
composici6 de les colonies natives que habiten el sol [197, 231]. A més, altres autors han
observat que s’ha de tenir en compte la biomassa de partida del biochar, perqué podria
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comportar la introduccié al sol de traces de contaminants com PAH, dioxines i furans [240-
241]. En darrer terme, cal recordar que els efectes a llarg termini produits per I'addici6 de
biochar en els sols encara no s’han esbrinat i caldran més estudis en aquesta linia els
propers anys.

2.8.4. Sorcio de contaminants

La presencia de macroporus (>50 nm) en el biochar juga un paper clau en la retencié
d’aigua i aire, facilita el moviment de les arrels a través del sol 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 efica¢ [242]. Aixi els darrers anys s’han dut a terme estudis
centrats en avaluar les possibilitats que ofereix el biochar a I’hora de reduir la mobilitat de

contaminants organics i inorganics presents en el sol.

Els primers treballs realitzats han demostrat que I'addicié de biochar augmenta la retencié
de pesticides i hidrocarburs aromatics policiclics per part del sdls, disminuint aixi la seva
biodisponibilitat, i reduint la transferéncia a plantes i altres organismes presents en el sol
[243-247]. Yu et al. [248] van observar que la sorcié de I'herbicida Diuron d’'un sol
esmenat amb biochar augmentava unes 125 vegades. Pel que fa als mecanismes de
sorci6 involucrats, la sorcié pot mostrar un comportament lineal o no lineal en funcié de si
té lloc en setis situats a la fraccié no carbonitzada o carbonitzada, respectivament [205,
249].

En I'ambit de la contaminacié per metalls, Hua i Cao han posat de manifest la capacitat
del biochar per tal de reduir la mobilitat de Cu(ll), Zn(ll), Cd(ll), Pb(Il) [250-252]. Malgrat
aixo, altres resultats han demostrat la poca eficacia que pot presentar la utilitzacié de
biochar en la remeiacié de sols contaminats amb As(lll) o As (V) [253-254].
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3.1. Instrumentacio

3.1.1. Cromatografia de liquids

Per a la determinacié dels compostos estudiats en aquest treball s’ha utilitzat un
cromatograf de liquids Agilent Series 1100 (Hewlett Packard, Palo Alto, CA, EUA). Aquest
equip consta de cabina de dissolvents, desgassificador de buit, bomba quaternaria,
injector automatic, i detectors d’absorcié UV-Vis i fluorescéncia (FL).

El detector de série de diodes (DAD) utilitzat combina una lampada de descarrega d’arc
de deuteri per a la zona UV de I'espectre amb una de tungste per a la regié del visible i
infraroig proper (NIR). La combinacié d’ambdues lampades 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 I'optimitzacié de la sensibilitat, linealitat i resoluci6 espectral.

El cromatograf també incorpora un detector de FL que consisteix en una lampada de
descarrega de xend de 150 W. Un flash de 3 us 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'excitacié i un d’emissid), amb unes xarxes
holografiques concaves de 1200 linies per mm. L’'amplada de banda de la llum emesa és
de 20 nm. El detector corregeix les fluctuacions d’intensitat de la lampada mitjangant un
diode de referéncia que mesura la llum d'excitacié transmesa per la cel-la de flux. El
detector de FL permet I'adquisicié de I'espectre d’excitacié o d’emissié a temps real i la
deteccié simultania de senyals corresponents a diverses longituds d’ona.

El sistema cromatografic es controla mitjangant el programari Agilent Chemstation for LC-
systems™ que permet el tractament de les dades obtingudes.

3.1.2. Espectrometria d’escintil-lacié liquida

En alguns experiments de sorcié de sulfametazina (SMT), s’ha utilitzat un comptador
d’escintil-laci6é liquida 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 I'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 disposicié permet discriminar els fotons emesos per la mostra dels
de la radiacio6 de fons.

?‘\ﬁiﬁ‘@;\ -

Geological and Other
\— Environmental Radiation

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 'equip) [1].

L’analitzador multicanal presenta una resolucié efectiva de fins a 0.1 keV, amb un ampli
interval dinamic d’esmorteiment i permet treballar en I'interval d’energia comprés entre 0 —
2000 keV.

El comptador mesura i corregeix automaticament I'esmorteiment de les mostres a partir
del parametre tSIE (index espectral transformat de la font externa, transformed Spectral
Index of External standard) a partir d’'una font de '**Ba que incorpora. Totes aquestes

funcions es controlen mitjangant el programari QuantaSmart™.

3.1.3. Altres instruments i equips

e Agitadors rotatoris Breda 34526 i SBS MRH-4 (Breda Scientific, Breda, Paisos
Baixos) que proporcionen velocitats compreses entre 0.5 i 100 rpm.

e Agitador de rodets Ovan RollerMix, D RM120-D E (Ovan, Barcelona) que consta
de 5 corrons que permeten I'agitacié horitzontal rotatoria a velocitats compreses
entre 20 i 150 rpm.

e Divisor Micro riffle de Jones® (Sepor Inc., CA, USA). Aquest model d’acer
inoxidable esta dissenyat per fraccionar petites quantitats de sol (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 homogenia en dos recipients.

e Estufa refrigerada Medilow (JP Selecta, Abrera, Barcelona) que permet treballar
entre 0 — 50 °C.

e Estufa Conterm (JP Selecta, Abrera, Barcelona) que permet treballar entre
40 — 250 °C.

e Centrifugadora Heareus Christ Labofuge 400 (Heareus Christ, Osterode am

Harz, Alemanya) que permet treballar fins a 3500 rpm.

e pH-metre Crison GLP21 (Crison Instruments, Alella, Barcelona), equipat amb un
eléctrode combinat de vidre Crison 52-02 amb un sistema de referéncia Ag/AgCl.
Té una precisio de £0.01 unitats de pH.

e Mesclador vortex Stuart® SA8 (Barloworld Scientific Ltd., Staffordshire, UK) amb
control de velocitat variable entre 200 i 2500 rpm. Permet I'agitacié en mode
continu o intermitent.

e Bany d'ultrasons Branson 5510 (Branson Ultrasonidos, Hospitalet de Llobregat,
Barcelona). Treballa a una frequencia 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-Haén
(Seelze, Alemanya). Doxiciclina (DC, CAS 24390-14-5) de puresa 298 % subministrada
per Fluka (Buchs, Suissa). Les dissolucions mare de 250 mg L' s’han preparat en CaCl,
10 mM i s’han guardat en matrassos de vidre de color topazi. Aquestes s’han conservat
un maxim de 15 dies a 4 °C. Les dissolucions més diluides s’han preparat diariament per
diluci6 de la dissolucié mare amb CaCl, 10 mM.
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SMT (CAS 57-68-1) de puresa 299 %, subministrada per Sigma-Aldrich (St. Louis, MO,
EUA). Les dissolucions mare de SMT, de 100 mg L", s’han preparat en medi aqués
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 periode maxim de 2 setmanes
des de la seva preparacié. Les dissolucions més diluides s’han preparat diariament per
dilucié de la soluci6 mare amb CaCl, 10 mM i NaN; 1.5 mM. També s’han preparat
dissolucions de 10 g L™ en MeOH, amb I'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 patré intern.

SMT amb el grup fenil marcat isotopicament (Sulfametazina [anell-fenil-14C(U)], ARC:
3065), amb una activitat especifica de 8.2 mCi mmol™ (0.30 GBq mmol™) i subministrada
per American Radiolabeled Chemicals Inc. (St. Louis, MO, EUA). El reactiu comercial esta
dissolt en MeOH i té una concentracié de 0.1 mCi mL™. El cocktail d’escintil-laci6 liquida
emprat ha estat I'Opti-Fluor (Perkin-Elmer, Wellesley, MA, EUA).

Acid aminobenzoic (CAS 150-13-0, 299 %), 2-acetamido-4,6-dimetilpirimidina (CAS 15-
74-2, 299 %), 2,4-dinitrotolué (CAS 121-14-2, >97 %), anilina (CAS 62-53-3, 299 %),
metansulfonamida (CAS 3144-09-0, 297.0 %), clorur de tetrametilamoni (CAS 75-57-0,
299.0 %), etanolamina (CAS 141-43-5, 299 %) i clorur de trimetilfenilamoni (CAS 138-24-
9, 298 %), subministrats per Sigma—Aldrich.

Els productes utilitzats per a preparar fases mobils o dissolucions reguladores de pH han
estat de qualitat reactiu analitic.

3.2.2. Dissolvents

Aigua doblement desionitzada obtinguda mitjangant un sistema de purificacié tipus Milli-Q®
Gradient A10 Millipore (Molheim, Franca), amb una resistivitat de 18.2 mQ cm™, un nivell
de Carboni Organic Total (TOC) <5 ppb, un nombre de particules de mida >0.22 pm <1
per cada mL i un nombre de bactéries <1 UFC mL™. L’aigua ha estat recollida diariament,
per tal de preparar totes les dissolucions i les fases mobils 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. Sols

S’ha treballat amb un total de 15 mostres de sodls naturals procedents de diferents
localitzacions de l'estat espanyol. Es tracta de sOls sense residus d’antibiotics. Alguns
d’aquests han estat subministrats pel laboratori Agroambiental Applus+ (Sidamon, Lleida),
la Dra. Rigol, del Departament de Quimica Analitica de la Universitat de Barcelona i el Dr.
Macias, del Departament d’Edafologia de la Universitat de Santiago de Compostela.

Pel que fa al tractament dels sols un cop rebuts, les mostres s’assequen a l'aire durant 48
h, es tamisen i s’obté la fracci6 de particules <2 mm.

Els sdls s’homogeneitzen per agitacio mecanica durant 2 h. Posteriorment, les mostres es
divideixen en varies fraccions fent Us d’un divisor micro riffle que assegura una reduccio

representativa de la mostra.

Les fraccions de les mostres es dipositen en recipients de polietilé d’alta densitat. Per tal
de minimitzar I'activitat microbiana, les mostres s’han esterilitzat mitjangant irradiacié 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 'empresa Aragogamma S.A. (Les Franqueses del
Valles, Barcelona). Finalment, les fraccions de sol esterilitzades es guarden en un lloc sec
i protegit de la llum. Préviament a la seva utilitzacio, els sols s’homogeneitzen de nou a
I'agitador de rodets durant 1 h.

La textura (métode de sedimentacié discontinua), el contingut de matéria organica
(métode Walkley-Black) i el CEC (extraccions amb acetat d’amoni) s’han determinat al
laboratori Agroambiental Applus+ (Sidamon, Lleida). La composicié elemental dels sols
s’ha determinat per fluorescéncia de raigs X o XRF (X-ray fluorescence) als Centres
Cientifics i Tecnologics de la Universitat de Barcelona (CCiTUB). La Taula 3.1 recull les
propietats fisicoquimiques més rellevants dels sols 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 produits mitjangcant una pirolisi en abséncia 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
polietile d’alta densitat en un lloc sec i protegit de la llum.

Aquests biochars presenten propietats fisicoquimiques diferents, segons indica la Taula
3.2. La superficie especifica 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, prévia desgasificacié a 200 °C, mitjangant I'adsorcidé de N, i
CO.a 771 273 K, respectivament. En el cas de I'Agrichar s’ha determinat la seva carrega
superficial utilitzant un analitzador del potencial zeta SurPAAS Electrokinetic Analyzer
marca Anton Paar (Graz, Austria), en el Departament de Ciéncia dels Materials i
Enginyeria Metal-lurgica de la Universitat Politecnica de Catalunya.
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Taula 3.2. Propietats fisicoquimiques dels diferents biochars.

Agrichar Soil Reef PureBlack CQuest
Material de partida Restes de Encenalls de Frondoses Serradures
frondoses frondoses mesclades de
(Eucalyptus frondoses
spp.)
Métode de produccié  Pirdlisi lenta, Pirolisi lenta, Pirolisi lenta; T Pirolisi
600 °C 600 °C desconeguda  rapida, 450—
500 °C
C (% pes sec)? 91.7 77.4 80.9 70.5
H (% pes sec)? 0.9 2.0 2.6 3.3
Relacié H/C 0.116 0.303 0.385 0.555
Cendres (% pes sec)? 1.4 7.9 3.1 10.9
No—B.E.T. Area 427 338 46.6 <0.1°
superficial (m? g™)?
pH’ 7.9 7.9 7.55 6.3

2 Galbraith Laboratories, Inc. (Knoxville, TN, EUA). Valor obtingut per combusti6é a 900 °C.

bCalcualda a partir de I'ajust per Brunauer-Emmett-Teller de la isoterma d’adsorcié de N, a 77 K.
°CQuest va donar resultats poc fiables.
YRelacié solid-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 sorcio
3.3.1.1. Sorcio de tetraciclines en sols

L’estudi del procés de sorcié de tetraciclines en sols naturals s’ha dut a terme seguint les
pautes marcades per la directriu 106 de la OECD [2]. Aquesta directriu tracta de la
determinacié de la sorcié mitjangant experiments tipus batch. La fase liquida consisteix en
una dissolucié de CaCl, 10 mM. Aquesta s’empra per mantenir la forga idnica constant
durant el procés de sorcié i minimitzar la suspensié de particules. Sovint, se 'anomena
“aigua artificial” perqué pretén simular les condicions d’aigua de pluja natural.

Un cop determinada la relacié sol-aigua adequada (1:50, g mL™") i el temps necessari per
assolir 'equilibri (6 h) mitjangant estudis preliminars, s’han dut a terme experiments de
sorci6 per tal de caracteritzar les isotermes. Les dissolucions de les tetraciclines en medi
CaCl, 10 mM, es posen en contacte amb 1 g de sol dins de tubs de centrifuga de
polipropile. Tot seguit, s’afegeix CaCl, 10 mM fins a completar 50 mL de fase aquosa,
assolint aixi la concentracié objectiu a I'inici dels experiments (Ci,). Els experiments de
sorci6 realitzats han consistit en replicats de mostres i controls (Figura 3.2). Els controls,
sense sol, s’han emprat per a la determinacié de cada concentracié inicial (C,), compresa
entre 0.5 10 mg L. L’analisi dels controls ha permés descartar qualsevol degradaci6 o
sorci6 de tetraciclines a les parets dels recipients (Ci, = Cy).

Els tubs de centrifuga de polipropilé de mostres i controls s’agiten a 30 rpm durant 6 h
protegits de la llum. Un cop finalitzada I'etapa d’agitacid, les mostres es centrifuguen a
3500 rpm durant 10 min i es mesura el pH (Figura 3.2). Posteriorment, s’extreu una
aliquota de 10 mL de la fase aquosa sobrenedant, es diposita en un vial de vidre,
s’acidifica amb HCI fins a pH 2 — 3, es filtra a través d’'una membrana de nil6 de 0.22 ym i
s’injecta a I'equip cromatografic per determinar la Cy. En aquest punt, es mesura el pH de

totes les mostres i controls.
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MOSTRES
_)

1. Sorcio

(30 rpm, 6 h, Tambient)
2. Centrifugacio

(3500 rpm, 10 min)
Ms{

CONTROLS

.=

30 rpm, 6 h,
T ambient

Figura 3.2. Resum esquematitzat dels experiments de sorci6.

3.3.1.2. Sorcid de sulfametazina en biochar i mescles sol-biochar

En els estudis de sorci6 de SMT en biochars (sistema biochar-aigua) o mescles sol-
biochar (sistema sol+biochar-aigua), s’ha emprat un fase aguosa composta per CaCl, 10
mM i NaN3 1.5 mM. L'4s de NaNj; respon a la necessitat d’'emprar un agent bactericida
durant els experiments, ja que la preséncia de biochar en aquests sistemes pot estimular

I'aparicié de microorganismes [3].

Els experiments destinats a elucidar els mecanismes de sorcié que tenen lloc en el
biochar —estudis de dependéncia de la sorcié amb el pH, competicié i variacié del pH en
afegir SMT— s’han realitzat en aigua i vials de vidre de color topazi.

En I'estudi de la sorci6 de SMT (a través de la construccié d’isotermes), la relacié solid-
aigua i la concentraci6 inicial de SMT s’han ajustat per tal d’obtenir valors de Cw dins de
Iinterval comprés entre 10°i 10° mg L. En tots els casos, s’ha assegurat que la sorci6 de
SMT fos 220 %. Atés 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 preséncia de MeOH a una concentracio per sota del 0.6 % no

afecta significativament a la sorci6.
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Els sistemes biochar-aigua i les mescles sol-biochar s’han pre-equilibrat durant 48 h a
20 °C amb un 80 % de Vy, en abséncia de llum i sota una agitaci6 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 concentracié i Vy desitjats. Les relacions
soOlid-aigua emprades en els sistemes biochar-aigua i mescles sol-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 aliquota del liquid sobrenedant i es
filtra. La concentracié de SMT present en aquestes aliquotes es quantifica mitjangant LC-
FL, LC-UV o LSC en funci6 de I'experiment.

Taula 3.3. Relaci6 solid-aigua (g mL'1) emprada en la construccié d’'isotermes de sorcid.

Sorbent Relacié solid-aigua (g mL™)
Agrichar 4 x 10 (0.02:50)
Soil Reef 4 x 10 (0.02:50)
PureBlack 1 x102(0.1:10)
CQuest 1 x 107(1:10)
Sol-Agrichar 4 x 10 (2:50)
Sol-Soil Reef 6 x 107 (3:5)
Sol-PureBlack 6 x 107 (3:5)
Sol-CQuest 6 x 10" (3:5)

Ateés que els biochars contenen grups funcionals que els confereixen caracter acid-base,
es van realitzar experiments previs per tal de determinar la quantitat d’HClI o NaOH
necessaria que calia addicionar per tal d’assolir el pH desitjat al final dels experiments (en
condicions d’equilibri de sorcio).

Pel que fa als sistemes biochar-aigua, aquests es van ajustar addicionant HCI per tal
d’assolir un pH = 5. Per la seva banda, les mescles sol-biochar s’han preparat a partir d’'un
sol procedent de St. Joan de les Abadesses (S4, Taula 3.1) sense alterar el pH del sol (pH
= 7.42, relacié emprada: 1 g de sol 5 mL d’una solucié de CaCl, 10 mM i NaN; 1.5 mM).
Les mescles contenien biochar al 1 0 2 % en pes. El pH de mescles i sol al final dels
experiments ha estat 7.43 (0.27) i 7.50 (0.03), respectivament.
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Estudis de dependencia de la sorcié6 en funci6 del pH (pH-edge sorption
experiments)

L'estudi de la sorcié en funcié del pH, s’ha realitzat addicionant NaOH i HCI per tal
d’estudiar la variacié que experimenta la magnitud de la sorcio (Ky) en funcié del pH del
medi. Linterval de pH estudiat es troba entre 1 — 11 i s’ha escollit perqué permet
caracteritzar la sorcié de les diferents espécies de SMT presents en solucié (SMT*, SMT,
SMT"). La forga ionica de les mostres es va ajustar a 0.14 M mitjancant I'addicié de NaCl
(exceptuant les mostres a pH 1 que presentaven un forgca idnica = 0.21 M). La
concentracié inicial de SMT emprada ha estat 1 mg L.

Estudis de competicio

Els estudis de sorcié de SMT en biochar, i en preséncia d’altres molécules competidores,
s’han realitzat amb SMT marcada isotdopicament a pH 1, 5i 10.5. En aquestes condicions,
les espécies predominants presents en solucié sén SMT* (97.0 %), SMT° (99.2 %) i SMT
(99.9 %), respectivament.

S’han addicionat concentracions creixents de competidor, entre 0 i 0.1 M, a cada mostra
gue contenia una determinada concentraci6 inicial de SMT en funci6 del pH estudiat (1.1 x
10° M, 3.6 x 10° M i 1.2 x10° M pels valors de pH 1, 5 i 10.5, respectivament). La
quantificacié6 de SMT en aquest apartat s’ha realitzat mitjancant LSC, i la fraccié6 de SMT
marcada ha estat <20 %, suficient per tal de mesurar una Cy de SMT marcada que fos
unes deu vegades el limit de detecci6 de I'instrument (20 DPM).

Determinacio de la quantitat de OH o H* alliberat durant la sorcié de sulfametazina
en biochar

Per tal d’elucidar el mecanisme que té lloc durant la sorci6 de SMT en Agrichar, s’ha
estudiat la variacié del pH en afegir quantitats relativament elevades de SMT (0.05 — 100
umols de SMT a 10 mL de dissolucié aquosa). Els experiments s’han realitzar a un pH
inicial de 5 0 9.5, on la proporcié de les espécies SMT® i SMT™ en solucié és de 99.7 i 99.2
%, respectivament. L’ajust dels pH inicials s’ha realitzat afegint NaOH o HCI abans del
pre-equilibrament.
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L’aigua emprada en aquests experiments, s’ha bullit per tal d’eliminar el CO, dissolt. La
relacié solid-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 comengar I'etapa de pre-equilibrament es fa passar un corrent de N, 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 dissolucié6 de SMT de 30
g L™ al mateix pH. Analogament als experiments de sorcié descrits en I'anterior apartat,
s’ha ajustat el volum final de la dissolucié i la concentracié de MeOH al 0.5 %. En els
experiments a pH 5, s’addicionen quantitats creixents de SMT sdlida. Per tal de minimitzar
el contacte amb I'atmosfera i la possible captacié de CO. per part de la dissolucié, s’ha
emprat un dispositiu experimental que permet la introduccié de la SMT solida, minimitzant
I'exposicié al CO, atmosfeéric (Figura 3.3, b).

Un cop introduida 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 filirat una aliquota de
cada vial i s’ha determinat el contingut de SMT en solucié mitjangant LC-UV.

b)

N.(g)

¢ =l

Biochar + H,0 Biochar + H,0
(0.3g/ 10mL) (0.3g/ 10 mL)

Figura 3.3. Muntatge experimental per tal d’evitar la contaminacié de les mostres amb CO, 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 sOl, s’han realitzat experiments de desgast (també anomenats
experiments de weathering o aging) i s’han comprovat els canvis que poden experimentar

les caracteristiques de sorci6 de les mescles sol-biochar.

S’han preparat mostres de sol que contenien biochar al 1 0 2 % en pes. El desgast ha
consistit en un condicionament durant 28 dies, a 40 °C i dues agitacions manuals diaries,
prévies a una etapa de pre-equilibrament de 48 h, a 20 °C i agitacié a 30 rpm.
Posteriorment, s’addiciona SMT i s’equilibra durant 48 h més, a 20 °C i agitaci6 a 30 rpm.
Un cop completada I'etapa de sorcid, es quantifica la SMT restant en la fase aquosa
mitjangant LC-UV o LC-FL.

3.3.2. Determinacio de les concentracions aquoses de sorbat
3.3.2.1. Determinacié cromatografica de tetraciclines

La quantificacié de les tetraciclines estudiades en aquest treball (OTC, TC, CTC i DC) s’ha
realitzat mitjangant LC-UV.

La separacié s’ha dut a terme en mode isocratic, a temperatura ambient, amb una
columna Cg HyPurity Aquastar (Thermo Fisher Scientific, Waltham, MA, EUA) de 250 mm
de longitud x 4.6 mm de diametre intern i una mida de particula de 5 ym. Aquesta esta
connectada a una pre-columna tipus Uniguard™ amb un rebliment de les mateixes
caracteristiques que la columna. La fase mobil esta composta d’una dissolucié reguladora
de pH d’acid oxalic/oxalat 10 mM a pH = 2.2 i ACN, en una proporcié 70:30. El tamp6 es
filtra a través d’un filtre de membrana de nil6 de 0.22 um abans de la seva utilitzacié. El
cabal de fase mobil ha estat d'1 mL min™ i el volum d'injeccié de 100 pL. La deteccié s’ha
realitzat a 360 nm.

La quantificacié s’ha realitzat mitjangant recta de calibratge externa, mesurant les arees
de patrons preparats el mateix dia. Els limits de quantificacié (LOQ, limit of quantification)
del métode s6n 20 pg L' (OTC), 10 pg L™ (TC) i 30 ug L™ (CTC i DC).
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3.3.2.2. Determinacié cromatografica de la sulfametazina

La quantificacié de la SMT s’ha realitzat per LC-FL o LC-UV en funcié del nivell de
concentracié a quantificar.

LC-Uv

La separacié cromatografica es realitza en mode isocratic, a temperatura ambient i
utilitzant una columna Cig HyPurity Aquastar (Thermo Fisher Scientific, Waltham, MA,
EUA) connectada a una pre-columna amb un rebliment de les mateixes caracteristiques.
La fase mobil esta composta per una dissolucié reguladora de pH d’acid acetic/acetat 10
mM a pH = 4.5 i ACN en proporcié 80:20. El tampé es filtra a través d’'un filtre de
membrana de nildé de 0.22 ym abans de la seva utilitzaci6. El cabal de fase mobil ha estat
d’t mL min™ i el volum d’injeccié de 50 pl. La deteccié dels analits es duu a terme a 268
nm. La quantificacié s’ha realitzat mitjangant recta de calibratge externa, mesurant les
arees de patrons preparats diariament. El LOQ del métode és 13 pug L.

LC-FL

D’altra banda, per a concentracions més baixes de SMT s’empra detecci6 fluorimétrica.
Ates que les sulfonamides no sén fluorescents intrinsecament, la deteccié per FL
requereix una etapa de derivatitzacié prévia a la separacidé cromatografica. Es va procedir
a optimitzar i adequar un métode desenvolupat en el nostre grup [4]. La reaccié de
derivatitzacié s’ha realitzat a temperatura ambient durant 2 h seguint les etapes seguents:

1. Es diposita 1 mL de la solucié aquosa que conté SMT en un vial de vidre de color

topazi.

2. S’addiciona 1 mL d’'una dissolucié reguladora de pH d’acid formic/formiat 40 mM a
pH 3.4, que conté 100 mg L™ de sulfametoxidiazina com a patré intern.

3. S’addicionen 2 mL de fluorescamina al 0.1 % en ACN (p/v).

Passades 2 h, la solucié derivatitzada es filtra a través d’un filtre de nilé de 0.45 um, es
descarten les primeres gotes i s'injecta al sistema cromatografic. La separacié es duu a
terme en mode gradient (Taula 3.4), a temperatura ambient, amb una columna Cig
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Supelco Discovery (Bellefonte, PA, USA) de 250 mm de longitud x 4 mm de diametre
intern i 5 ym de mida de particula. Aquesta es connecta a una pre-columna tipus
Supelguard Discovery guard. La fase mobil esta formada per una dissolucié reguladora de
pH d’acid formic/ formiat 10 mM ajustada a pH = 3.4 i ACN. El tampb es filtra a través d’un
filtre de membrana de nilé de 0.22 um. El cabal ha estat 1 mL min™ i el volum d’injeccié 50
uL. La deteccié dels analits es duu a terme a una Aexcitacio | Aemissis de 405 i 485 nm,
respectivament. La quantificacié per FL s’ha realitzat mitjancant recta de calibratge
externa, mesurant les arees de patrons preparats el mateix dia. EI LOQ del métode és 0.2
pg L.

Taula 3.4. Gradient d’elucié emprat en la determinacié per LC-FL.

% Dissolucioé reguladora

Temps (min) % ACN
de pH
0 66 34
12 66 34
17 30 70
19 66 34
24 66 34

3.3.2.3. Determinacié de la sulfametazina per escintil-lacié liquida

La quantificacié de la SMT marcada isotdopicament s’ha dut a terme per espectrometria
d’escintil-lacié liquida o LSC (liquid scintillation counting).

Un cop finalitzats els experiments de competicid, es filtra a través d’un filtre de nil6 de 0.45
pm una aliquota de 10 mL de solucié sobrenedant. Les primeres gotes filtrades es
descarten. A continuacid, es diposita un volum conegut de mostra filtrada (1 — 3 mL) dins
un vial de polietile de baixa difusié de 20 mL (Perkin-Elmer) i es mescla amb 15 mL de
cocktail d’escintil-lacié Opti-fluor. Posteriorment, la mescla s’homogeneitza manualment,
es col-loca al porta-mostres de I'analitzador, s’ajusta la regié energeética de comptatge
(finestra de treball) a l'interval comprés entre 0 — 156 keV i el temps de mesura a 20 min.
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4.1. Sorcio de tetraciclines en sols

Tal com s’ha comentat en la introduccio, la preséncia de traces d’antimicrobians en els
compartiments ambientals afavoreix I'apariciéo de microorganismes patdgens resistents [1-
2]. Atés que el procés de sorcid en sols juga un paper clau en el desti, transport,
reactivitat, ecotoxicitat i biodisponibilitat de les tetraciclines en el medi ambient, cal
caracteritzar la sorci6 per a l'avaluacié del risc ambiental que representa la dispersio

d’aquests antimicrobians en el medi.

En aquest capitol es presenten els resultats de I'estudi realitzat sobre sorcié de
tetraciclines en sol. En concret, s’ha estudiat la sorcié de les quatre tetraciclines més
emprades en medicina veterinaria (oxitetraciclina, OTC; tetraciclina, TC; clortetraciclina,
CTGC,; i doxiciclina, DC) en 15 sols naturals [3]. En una primera etapa, I'estudi caracteritza
la sorcié6 mitjancant I'ajust de les dades experimentals al model de sorci6 més adient (p.
ex. Freundlich i Langmuir). En una segona etapa, s’apliquen métodes quimiométrics a les
dades obtingudes, que inclouen la magnitud de la sorci6 (i.e. el coeficient de distribucié,
Ky) i les caracteristiques fisicoquimiques del sol per a cada combinacié sol-tetraciclina. El
tractament multivariant de les dades ha permés identificar els descriptors del sdl amb més
influéncia en el procés de sorcid, aixi com també proporcionar models de prediccié
satisfactoris emprant un nombre reduit de propietats.

Els resultats d’aquets estudi s’han recollit en l'article cientific “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.

Publicaciéo 1. “Sorption of tetracyclines onto natural soils: data
analysis and prediction”
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Abstract Residues of tetracyclines reach soils as a result of
animal waste application. Sorption is a key process in trans-
port, fate, and effects of contaminants in the environment. In
this work, we have attempted to predict the sorption of four
widely used tetracyclines (oxytetracycline, tetracycline,
chlortetracycline, and doxycycline) from soil physicochem-
ical properties. Batch sorption experiments were performed
on |5 natural soils with a broad range of physicochemical
properties, and the data were fitted to several isotherm
models. Multivariate analysis methods were conducted to
identify the main factors affecting the sorption distribution
coefficients (Ky) of the tetracyclines at two aqueous concen-
tration levels (100 and 400 pg L"), All four tetracycline
sorption isotherms in alkaline and acidic soils were well
described by the Freundlich and Langmuir equation, respec-
tively. At intermediate soil pH (from 5.3 to 7), oxyletracy-
cline and tetracycline exhibited Freundlich behavior,
whereas chlortetracycline and doxycycline followed a Lang-
muir model. Two partial least squares (PLS) models were
developed. The first one uses five soil descriptors as input
variables: the second uses, pH, cation exchange capacity
(CEC), and log Ky ore. Both models satisfactorily predicted
distribution coefficients within a factor of 1.5. Sorption of
tetracyelines in soil is governed by several factors, in the
following order of importance: solution speciation, CEC
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(dominant at acidic-neutral soil pH), transition metal content,
and texture. The PLS models indicated that tetracycline sorp-
tion can be predicted using a minimal set of soil descriptors
including oxytetracycline sorption data,

Keywords Antibiotics - Tetracyclines - Sorption -
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Introduction

In recent years, there has been growing concern about the
presence of numerous antibiotics in different environmental
compartments, such as soils, sediments, and surface and
ground waters (Kemper 2008; Luo et al. 2011; Sarmah et
al. 2006). Antimicrobials and their metabolites may appre-
ciably affect the soil microflora, particularly bacteria
(Halling-Sorensen et al. 2002; Thicle-Bruhn and Beck 2005)
and contribute to enhanced resistance of pathogens to these
compounds (Boxall et al. 2003; Heuer et al. 2011). Tetracy-
clines are a class of highly efficient and inexpensive broad-
spectrum antimicrobials that are widely used in veterinary
medicine, to prevent and treat bacterial diseases; or in some
countrics to promote growth. Tetracyclines may enter soil
when manure from medicated animals is spread on agricul-
tural fields. Concentrations in the range of 12-100 ug kg ' in
soils have been reported (Hamscher et al. 2002). Nonetheless,
persistence of tetracyclines in the environment may lead to
higher concentrations (Aga et al. 2003).

Tetracyclines are polyketones, presenting a naphthalene
ring structure and containing three acidic groups: (a) tricar-
bonyl, (b) phenolic [3-diketone, and (c) dimethylamine, with
pK, values in the range of 3—4, 7-8, and 9-10, respectively
(see Fig. S1 in the Electronic supplementary material) (Leeson
et al. 1963; Martindale 1991; Qiang and Adams 2004).

@_ Springer
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Therefore, tetracyelines can exist in agqueous solutions as a
cation, zwitterion, and anion. Generally, tetracyclines are
zwilterionic over most of the environmental soil pH range
(between 3 and 8). Tetracyclines also form metal chelates of
high stability, particularly with divalent metal ions, such as
calcium and magnesium (Nelson 1998).

The fate, mobility, and bioavailability of tetracyclines in soil
are governed by sorption. Studies on sorption of tetracyclines
can provide valuable information about their environmental
impact. Sorption of organic compounds, such as tetracyclines,
is a complex process, involving partition, clectrostatic attrac-
tion to negatively charged clay surfaces, cation exchange,
cation bridging, surface complexation, ete. (Tolls 2001).

Studies on reference clay minerals (montmorillonite
and kaolinite) indicate that tetracycline sorption depends
mainly on solution pH (i.c., tetracycline speciation),
ionic strength, and presence of humic substances (Avisar
etal. 2010; Figueroa et al. 2004; Kulshrestha et al. 2004; Li et
al. 2010b; Wang et al. 2010; Zhao et al. 2011). In these cases,
sorption was found to decrease with increasing pH and ionic
strength, consistent with a cation exchange mechanism being
dominant in the pH range where tetracyclines exist as cations
or zwitterions. Figueroa et al. (2004) proposed that tetracy-
cline retention also occurs via surface complexation. Tetracy-
cline sorption on clay surfaces is inhibited in the presence of
isolated humic substances (Gu and Karthikeyan 2008; Pils
and Laird 2007), possibly by masking available sites. Sorption
interactions of tetracycline with aluminum and iron oxides via
surface complexation are also reported (Gu and Karthikeyan
2005; Tanis et al. 2008),

Studies of oxytetracycline sorption on artificially pH-
adjusted soils revealed the importance of organic matter
(OM), cation exchange capacity (CEC), texture, and free/
crystalline oxide content (Jones et al. 2005; ter Laak et al.
2006a). Studies of tetracycline sorption by soils and marine
sediments at natural pH found that oxytetracycline sorption
was greater compared to other antimicrobials (Rabolle and
Spliid 2000) and clearly depended on soil texture (Pouliquen
and LeBris 1996). Still, other studies suggest that CEC, pH,
and ionic strength are primary contributors to the tetracycline
sorption by ordinary soils (Figueroa-Diva et al. 2010; Sassman
and Lee 2005). Attempts to model tetracycline sorption in
natural soils are scarce, and data treatment is frequently sim-
plistic. Most of the studies just used the Freundlich equation to
parameterize the sorption process in soils. The choice of an
appropriate model to describe sorption behavior is a prerequi-
site for accurately predicting contaminant transport and fate in
soil systems.

In the present work, we have quantified the sorption of
four tetracyclines: oxytetracycline (OTC), tetracycline (TC),
chlortetracycline (CTC), and doxycycling (DC) on 13 natu-
ral soils. The studied tetracyclines are the most widely used
in veterinary practices during last decades.

@ Springer

To ascertain main soil propertics affecting sorption coef-
ficients (Ky), we have applied multivariate data analysis
(principal component analysis—PCA—and partial least
squares—PLS—regression). A prediction model for each
tetracycline using a reduced set of soil descriptors was
constructed. Satisfactory estimation of the log Ky values
for TC, CTC, and DC is possible with a model containing
only pH, CEC, and log K ¢ as input variables.

Materials and methods
Chemicals

Vetranal-grade OTC hydrochloride (CAS number 2058-46-0),
TC hydrochloride (CAS number 64-75-5), and CTC hydrochlo-
ride (CAS number 64-72-2) were purchased from Riedel-de-
Haén (Seelze, Germany). DC hydrochloride (CAS number
2439()-14-5) was purchased from Fluka (Buchs, Switzerland).
All other chemicals used were analytical grade. Stock standard
solutions (250 mg L") were prepared by dissolving the
corresponding hydrochlorides in water. Solutions were stored
at 4°C in amber glass bottles and used within 2 weeks. Fresh
working solutions were prepared daily by dilution of the stock
solutions with 0.01 M calcium chloride. Calcium chloride dihy-
drate was purchased from Panreac (Barcelona, Catalunya,
Spain), and oxalic acid dihydrate was purchased from Fluka
(Buchs, Switzerland). Solvents used were acetonitrile (ACN)
HPLC grade (Merck, Darmstadt, Germany) and deionized water
with a resistivity of 182 MQ cm™' (Milli-Q plus system,
Millipore, Molheim, France).

Instrumentation

Tetracyclines in aqueous phase were analyzed on a 1100 Agilent
high performance liquid chromatography system (Hewlett
Packard, Palo Alto, CA, USA), consisting of an HP 1100 qua-
ternary pump, an automatic injector Agilent 1100 G1313A, and
an Agilent diode array detector. The analytical column was a 5-
um C18 Hypurity Aquastar, 250=4.6 mm (Thermo Fisher
Scientific, Waltham, MA, USA) connected to a Uniguard™
HPLC precolumn. A rotary shaker was used in sorption experi-
ments. The pH was measured using a Crison GLP 21 pH meter
(Alella, Spain). equipped with a Crison 52-02 combined glass
electrode. A Heraeus Christ centrifuge (Osterode am Harz,
Germany) was used to carry over the separation of the superna-
tant phase. In order to obtain secure representative mass fractions,
a Jones micro riffle splitter (Sepor Inc., CA, USA) was used.

Chemical analysis

Determination of tetracycline concentrations in the aqueous
phase was performed by HPLC in isocratic mode, with
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absorptiometric detection at 360 nm. The mobile phase
consisted of a 70:30 mixture of 0.01 M oxalic acid (pH 2.2
adjusted with 0.01 M NaOH) and ACN, respectively. The
mobile phase was prepared daily and filtered through a 0.22-
pum membrane, The flow rate was set at | mL min~' and
injection volume was 100 pL. Quantification was performed
by external calibration measuring peak areas. Limits of quan-
tification were 0.02mg L ' for OTC, 0.01 mg L " for TC, and
0.03 mg L' for both CTC and DC.

Soils

Fifteen different soils, from different Spanish locations, in
physicochemical properties were used to carry over the
experiments (Table S1 in the supplementary material).
Soils were air-dried, sicved through a 2-mm mesh, ster-
ilized using Co-60 gamma radiation (Aragogamma S.L,
Barcelona, Spain), and splittered. Finally, the samples
were stored in the dark, in closed containers at room
temperature. Two soils (Pl and P2) were used for pre-
liminary tests, as they have very different clay and or-
ganic carbon content (OC). Sorption isotherms were
obtained for 13 soils (S1 to S13).

Sorption studies

Batch sorption experiments were performed according to the
OECD 106 directive (OECD 2000). CaCl, solutions
(0.01 M) containing tetracycline were added to soil samples
in polypropylene centrifugation tubes (soil-to-solution ratio
was 1:50). All containers were wrapped with aluminum foil,
in order to prevent photodegradation, and were under gentle
constant agitation in the rotary mixer at 30 rpm at room
temperature. Subsequently, samples were centrifuged at
3.500 rpm for 10 min. An aliquot of each supernatant was
acidified to pH 2-3 to minimize tetracycline degradation
(Sassman and Lee 2005), filtered through a 0.22-pum nylon
membrane (no tetracycline uptake by the membrane was
observed in previous experiments), and transferred to 1-
mL PTFE vials prior to injection to the HPLC system. In
order to obtain sorption isotherms, ten solutions with differ-
ent tetracycline initial concentrations, ranging from 0.5 to
10 mg L' in 0.01 M CaCl,, were equilibrated with $1 to
S13 soils. Duplicate sorption experiments and duplicate
soil-free blank experiments (used as control concentration)
were made for each concentration. Moreover, a couple of
tetracycline-free blanks (containing only | g of soil and
50 mL 0.01 M CaCl,) were used just to ensure that soil
matrices did not contain any tetracycline residues. Six-hour
sorption equilibration time was chosen from preliminary
sorption studies, using P1 and P2 soils (Fig. S2). No signif-
icant tetracyeline degradation and shifts in final solution pH
were observed within this time.

Data treatment

The sorption exchange ol chemicals between the agueous
phase and the soil is governed by the distribution coefficient
(Kq. L kg™ "), defined as:

Cs
Ky = o
where C\yy, stands for tetracycline equilibrium concentration
in the aqueous phase (mg L"), and Cy is the concentration
of tetracyclines sorbed onto the soil (mg kg i}. Cyw values
were determined by liquid chromatography, and the
corresponding concentrations of tetracyclines sorbed by
the soil, Cs (mg kg ') values, were calculated by mass
balance equation:

(1)

Cs = (Co — Cw) - :T\: (2)
where C (mg L") is the initial aqueous concentration, Vi
(L) is the volume of aqueous solution, and My (kg) stands
for the soil mass. The variation of Cs vs. Cyy is represented
by sorption isotherms (Hinz 2001), the Freundlich and
Langmuir models being the most commonly used (Egs. 3
and 4, respectively):

Cs = K¢ - (Cw)" (3)
o b- K]_ 7 (.‘w
B 178 Ty &

Ky (mg' VL kg ') is the Freundlich coefficient and it is
related to the sorption magnitude and N stands for the
unitless linearity parameter. Low N values indicate a hetero-
geneity of the surface sites (Essington 2004; Sposito 1984).
On the other hand, in the Langmuir equation, b (img ke ') is
the maximum sorption capacity of the soil and Ky (L mg ') is
the Langmuir adsorption constant. Ky is also a measure of the
sorption intensity. The rearranging of Egs. 1, 3, and 4 allows the
calculation of distribution coefficients according to: K=
KOy " and Ky=b-K (1 +K,-Cy)", for the Freundlich and
Langmuir models, respectively.

Sorption data of tetracyclines for the different soils were
fitted to the Langmuir and Freundlich equations using non-
linear least squares (NLLS) (Kinniburgh 1986). The solver
function of Microsoft Excel™ spreadsheet was used in
order to find the set of adjustable parameters that minimized
the weighted objective function:

U= i (CS.L'.rp.f == CS-.:.ﬂIc.I) . (5]
i=1

f-'s.«_\-;s.r

Csexp.i @nd Cg cyic; are the experimental and calculated
sorbed concentrations, respectively. Use of weighted NLLS

@ Springer
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offers the possibility for all data points to be equally weight-
ed in the model. Best fits were chosen following two steps.
Firsl, an examination of logarithmized Cg vs. Cy and Ky vs.
Cy plots allowed to disclose the type of isotherm according
to the classification proposed in the literature (Giles et al.
1974; Hinz 2001). This approximation was confirmed in a
second step through the goodness of fit (Kinniburgh 1986),
selecting the isotherm type giving the lowest residual root
mean square error (RMSE):

RMSE = (m?p) N (6)

where m is the number of experimental data points and p is
the number of adjustable parameters. The standard deviation
of cach parameter was calculated with the macro Sol-
vstat.xls for Microsoft Excel™ (Billo 2001).

Results and discussion

Isotherm modeling: transition from Langmuir to Freundlich
behavior

Although several isotherm equations were tested (Hinz
2001), they did not improve results significantly compared
to the Langmuir and Freundlich models. Morcover, both
models well described data with only two adjustable param-
eters. Results are shown in Table [, which presents the
Freundlich- and Langmuir-adjusted parameters (best fits in
bold). In the present study, soil retention—i.e., Ky, b, and K.
estimated parameters—was considerably high for all tetra-
cyclines in comparison with other previously reported vet-
erinary ionizable antimicrobials (Rabolle and Spliid 2000;
ter Laak et al. 2006b; Tolls 2001). Most tetracycline-soil
systems displayed nonlinear, concave downward-shaped
isotherms. Hence, they were described with the Langmuir or
Freundlich equation with N below unity. This indicates
limitations in the number of available sites on the soil
surface; therefore, at higher Cy values it becomes more
difficult to sorb molecules on the binding sites (Kulshres-
tha et al. 2004). Table | also shows that a decrease in the
soil pH values (S1 to 89 and S10 to S13) is concomitant
with isotherm nonlinearity (N<1 or Langmuir behavior).
Nonlinearity arises from site-specific interactions with
functional groups present in the soil OM and the sorption
to mineral surfaces (Chiou and Kile 1998; Xing et al
1996). Additionally, nonlinear isotherms have also been
reported for other ionizable polar compounds, such as
sulfonamides (Thiele-Bruhn et al. 2004). On the other
hand, CTC and DC sorption onto alkaline soils (S1, S2,
S3, and S10) could not be fitted to the Langmuir equation
due to N values slightly higher than unity.

@ Springer

The Freundlich model described most of the tetracyeline—
soil systems in this study. Nevertheless, some remarkable
exceptions were found. All four tetracycline sorption isotherms
in moderately alkaline soils (S1 to S4 and S10, with moderate
OM and CEC values and loamy textures) were well described
by the Freundlich equation. In this pH range, the anionic and
zwiltterionic species were predominant in solution. On the other
hand, at moderately acid/meutral pH (from 5.3 to 7, where the
zwitterionic species predominates) OTC and TC exhibited the
best fit for the Freundlich model, whereas CTC and DC somp-
tion were better described by the Langmuir model. We note that
CTC and DC in soil 86 were better deseribed by the Freundlich
equation; this could be explained by its highest OC content
(8.78 %). Finally, the Langmuir model fitted the sorption of all
compounds in acidic soils (pH range from 3.88 to 5.0).

Representative OTC and DC sorption isotherms, on S3
and S13 soils respectively, are shown in Fig. 1. TC sorption
on 83 soil (Fig. la and b) was better described by the
Freundlich equation, as indicated by the linear relationship
in log Ky vs. log Cg plot (Fig. 1b). Likewise, DC sorption
data for S13 soil, exhibited in Fig. lc and d, indicate a
Langmuir-type behavior. The curved negative slope of log
Ky vs. log Cs plot confirmed this model (Fig. 1d).

These changes in sorption behavior, observed from alka-
line to acidic soils, are compatible with a transition from
several concurrent interactions (i.e., CEC, metal bridging
and/or surface complexation, polar interactions with OM,
Van der Waals, cte.) to a predominant CEC interaction at
lower pH values. This behavior is in accordance with a
specific sorption mechanism through sites of similar energy
(Essington 2004; Xing et al. 1996). Similar results regarding
this shift can be found in the Li et al. (2010a) study: sorption
of tetracyclines onto neutral/alkaline soil was better de-
scribed by the Freundlich equation, and sorption onto acidic
soil followed a Langmuir-type isotherm.

From the sorption parameters (Table 1), we calculate the
sorption cocfficients for all systems at two Cy levels: 100
and 400 pg L' (see Table S2). Detailed analysis of log K
values shows that in most cases, the sorption magnitude was
systematically higher for CTC and DC compared to OTC
and TC. The sorption parameters (K or K} ) in Table | show
the same trend. This fact scems to be related to the water
solubility differences between CTC/DC and TC/OTC (Fig.
S3) (Ahmed and Jee 1984; Bogardus and Blackwood 1979).
Therefore, more effective polar—polar interactions occur
between CTC and DC functional groups and acidic groups
present on the clay and/or OM edges.

Multivariate data analysis: modeling and predicting K values
One of the aims of this work is the prediction of the tetra-

cycline sorption capacity as a function of the soil character-
istics. As the sorption isotherm can be different owing to
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Table 1 Sorption parameters of tetracyclines in different soils with their standard deviations (best fits in bold)

Compound Soil Freundlich fit* Langmuir fit”
Kp(mg' “L"kg™")  N(unitlessy = RMSE® " b(mgkg")  K.(Lmg')  RMSES r
oT1C Sl 280 (3) 0.95 (0.02) 0.041 0.997 2874 (624) 0.11 (0.03) 0.050 0.996
S2 170 (2) 0.91 (0.01) 0.044 0998 1463 (235) 0.14 (0.03) 0.059 0.994
S3 105 (2) 0.91 (0.02) 0.026 0997 1,184 (173) 0.10 (0.02) 0.047 0.994
S4 323(2) 0.83 (0.02) 0.040 0.997 896 (96) 0.57 (0.09) 0.087 0.985
S5 411 (5) 0.76 (0.02) 0.054 0.993 668 (77) 1.31(0.29) 0.144 0.955
S6 704 (17) 0.84 (0.03) 0.053 0992 1,027 (83) 1.18 (0.15) 0.060 0.992
57 209 (8) 0.58 (0.04) 0.094 0.960 327(17) 2.28 (0.35) 0.137 0.957
S8 586 (15) 0.72 (0.03) 0.087 0.982 698 (20) 2.18 (0.13) 0.044 0.996
59 1,362 (94) 0.77 (0.04) 0.074 0981 1,097 (100) 2.78 (0.38) 0.055 0.991
s10 158 (2) 0.80 (0.02) 0.033 0.996 638 (80) 0.37 (0.08) 0.111 0.974
Sl 237 (5) 0.58 (0.02) 0.087 0.984 342 (28) 2,91 (0.71) 0.250 0.895
512 381 (6) 0.74 (0.03) 0.058 0.986 618 (39) 1.38 (0.18) 0.093 0.981
s13 308 (6) 0.70 (0.03) 0.086 0.986 493 (35) 1.58 (0.24) 0.134 0.969
16 Sl 664 (14) 0.92 (0.02) 0.054 0.994 2,144 (422) 0.39 (0.09) 0.070 0.993
s2 399 (4) 0.88 (0.02) 0.070 0.996 1,280 (140) 0.43 (0.06) 0.091 0.994
S3 255 (3) 0.83 (0.02) 0.041 0.995 £33 (69) 0.46 (0.06) 0.051 0.992
S4 367 (3) 0.82 (0.02) 0.052 0.997 891 (108) 0.67 (0.13) 0.096 0.981
S5 472 (4) 0.78 (0.02) 0.045 0.998 748 (80) 1.28 (0.24) 0.117 0.969
S6 614 (8) 0.73 (0.01) 0.029 0.996 717 (66) 2,05 (0.35) 0.091 0.972
s7 295 (10) 0.59 (0.04) 0.099 0.959 412 (21) 2.54 (0.35) 0.112 0.967
S8 828 (36) 0.71 (0.03) 0.078 0.982 693 (27) 3.49 (0.27) 0.048 0.994
59 1,601 (106) 0.78 (0.03) 0.053 0987  LI115(92) 3.30 (0.40) 0.045 0.993
S10 240 (3) 0.78 (0.02) 0.079 0.994 652 (86) 0.64 (0.14) 0.159 0.963
s11 295 (6) 0.64 (0.02) 0.072 0.985 438 (30) 2.12 (0.37) 0.160 0.953
s12 392 (6) 0.74 (0.03) 0.072 0.985 618 (51) 1.41 (0.23) 0.115 0.972
S13 322 (6) 0.71 (0.03) 0.077 0.985 521 (34) 148 (0.20) 0.104 0.977
CTC 1 1,745 (80) 111 (0.03) 0.099 0.993 - - - not fitted
S2 1,002 (26) 1.02 (0.02) 0.067 0.995 - - not fitted
S3 417 (10) 0.74 (0.03) 0.069 0.985 636 (80) 1.46 (0.34) 0.119 0.959
S4 547 (12) 0.77 (0.03) 0.066 0.989 804 (117) 1.16 (0.24) 0.097 0.971
S5 807 (22) 0.81 (0.03) 0.05% 0989  LI117(77) 1.29 (0.13) 0.053 0.994
S6 1,009 (36) 0.70 (0.02) 0.045 0.990 791 (64) 3.68 (0.53) 0.073 0.978
s7 323 (12) 0.58 (0.04) 0.114 0.947 418 (19) 2.81 (0.33) 0.078 0.977
S8 870 (41) 0.76 (0.04) 0.078 0.981 853 (27) 2.34 (0.13) 0.049 0.998
59 1,988 (131) 0.74 (0.03) 0.042 0991 1,057 (94) 5.34 (0.72) 0.038 0.991
S10 511 (11) 0.86 (0.03) 0.052 0990 1,197 (153) 0.64 (0.11) 0.066 0.989
sl 371 (7) 0.67 (0.02) 0.088 0.987 529 (33) 1.95 (0.27) 0.122 0.973
512 591 (24) 0.72 (0.05) 0.112 0.957 727 (24) 1.89 (0.12) 0.049 0.995
513 445 (12) 0.73 (0.03) 0.081 0.981 606 (30) 1.73 (0.17) 0.054 0.990
DC Sl 1,329 (44) 1.33 (0.03) 0.064 0.995 - - - not fitted
52 568 (6) 1.07 (0.02) 0.064 0.998 - - - not fitted
S3 350 (5) 1.04 (0.03) 0.055 0.993 - - - not fitted
54 558 (6) 0.91 (0.02) 0.027 0.998 2,136 (336) 0.33 (0.06) 0.035 0.996
S5 763 (19) 0.86 (0.03) 0.048 0990 1,514 (114) 0.75 (0.07) 0.040 0.996
56 1,072 (44) 0.77 (0.03) 0.049 0.998  1.050 (127) 2.19 (0.40) 0.072 0.978
57 352(12) 0.57 (0.04) 0.096 0.957 439 (23) 3.09 (0.42) 0.088 0.969
S8 1,063 (48) 0.81 (0.03) 0.071 0987 1,036 (46) 2.02 (0.14) 0.046 0.997
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Table 1 (continued)

Compound Soil Freundlich fit* Langmuir fit"
Ky (mg' YLYkg ™) N (unitless) RMSE" I bimgkg ") K (Lmg ™" RMSE® -4

59 1,903 (207) 0.70 (0.05) 0.056 0.978 1,033 (130) 6.05 (1.20) 0.046 0.981
Sio 439 (8) 1.04 (0.04) 0.078 0.990 - - - not fitted
S11 422 (6) 0.70 (0.02) 0.050 0.993 594 (451) 1.81 (2.87) 0.098 0.501
Si2 624 (19) 0.78 (0.04) 0.078 0.977 885 (25) 1.37 (0.63) 0.043 0.998
S13 501 (14) 0.76 (0.03) 0.081 0.983 702 (34) 1.50 (0.13) 0.045 0.994

* Equation 3

" Equation 4

“ Equation

soil characteristics and properties of tetracyclines, we have
focused on the Ky prediction at 100- and 400-pg L' Cy
levels. In order to elucidate most influential soil physico-
chemical properties on sorption, a principal component
analysis (PCA) data analysis prior to a PLS regression
method was applied. From PCA loadings plots (Fig. S4),
the most important soil descriptors found were: pH, OC,
CEC, texture (clay and sand contents), alkali metals (K;0
and Na»Q), transition metals (Al,O5 and Fe,05), and P,Os.
Further details and analysis from PCA can be found in the

3.0 1 (a)

25 1

2.0 1

log Cs (mg-kg™)

1.5 1

1.0 v T v T J
-1.0 0.5 0.0 0.5 1.0

log Cy (mg:L)

3.0 1 (c)
25 1

2.0 1

log Cs (mg-kg-)

1.5 1

-1.0 0.5 0.0 0.5
log Gy (mg-L7)

Fig. 1 Sorption isotherms for OTC (a and b) and DC (¢ and d) in S3
and 513 soils, respectively. The initial concentration range of tetracy-
clines in solution was 0.05-10 mg L™, Symbols indicate experimental

@ Springer

Electronic supplementary material. The PCA results
allowed to attempt a PLS prediction model with a reduced
set of soil descriptors. From an initial pool of 15 physico-
chemical soil variables, PLS regression studies were con-
ducted with the ten most significant variables. These soil
properties, together with the log Ky values for all tetracy-
clines at two Cyw levels, were used to construct the PLS
model. S1 to S9 soils were chosen as calibration samples,
and 510 to S13 soils were used as external validation set to
evaluate the prediction capability of the model. The number
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data; solid and dashed lines stand for the Freundlich and Langmuir
fittings, respectively
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of latent variables (LVs) was determined by the leave-one-
out cross-validation procedure (Esbensen 1994). In the cal-
ibration set, four LVs explained 94 % of the variance ob-
served in the different log K s for both concentration levels. At
this step, the regression vectors from PLS analysis (Table S3)
were used to estimate the magnitude of the effect that
these ten variables produce on Ky The most relevant soil
descriptors were: pl, CEC, K0, ALO;, and clay content.
So. a five-variable final PLS was performed subsequently
taking into account only these descriptors. Although the
calibration variable set was reduced to half, it explained
practically the same variance than the ten-variable model
(in this case, four LVs explained 93 % of the variance
observed). Regression vectors from the five-variable PLS
analysis can also be found in Table S3. The application of
this five-variable model to the external validation set
allowed Kgs prediction for all tetracyclines at low and
high concentration levels, with errors between 1 and
4 % (as relative standard deviation, see Table S4). The
good prediction capability is also illustrated in Figs. 2 and
S5, showing the predicted against the experimental log K
values for OTC and the rest of the tetracycline [amily,
respectively. Dashed lines in Figs. 2 and S5 evidenced
that only five soil descriptors were able to well predict
sorption with an accuracy factor of 1.5 (0.18 log units).
The good results obtained by the previous regressions led
us to develop a PLS model able to predict other tetracyclines
using the sorption data from OTC and the minimum number
of soil descriptors. This model contains only the Ky orc. pH.
and CEC for a given soil as input data. OTC was chosen
because it is the most used tetracycline in veterinary practi-
ces in the European Union (Sarmah et al. 2006), and in most
studies, OTC is often selected as the representative of the
family. Soil pH and CEC were chosen because they were
found to be the two most relevant soil descriptors. The
application of this model was satisfactory, explaining up to
91.5 % of the log K4 (at Cy =100 pug L") variance, with
prediction errors between 2 and 5 %. Figure S6 and Table 85
show the errors for the calibration and validation sets.

&

Cpu=100pgL?’

Predicted log K, (L kg')
g g2 p

4
(]

18 22 26 a0 3.4 28
Measured log K (L - kg')

Fig. 2 PLS predicted OTC distribution coefficients (as log Ky) vs.
measured log Ky, Left and right sides comespond to calculated Ky
values at Cy equal to 100 and 400 pg L', respectively. Open

These reasonable predictions highlight the idea that it is
possible to predict tetracycline family compounds from
OTC sorption data. This fact corroborates the important role
that the tetracycline common structure plays in sorption,
which includes the dimethylamine and the phenolic f3-
diketone functional groups (labeled C and B in Fig. S1).
Both ionizable groups have been directly related to CEC and
metal bridging/surface complexation mechanisms, respec-
tively (Figueroa et al. 2004; Sassman and Lee 2005). Differ-
ences in R1, R2, and R3 functional groups, which seem to
have minor effect on pK, values reported in Fig. S1, could
be a secondary factor.

Conclusions

Sorption of tetracyclines is strong, particularly for the more
soluble tetracyclines, CTC and DC. Examination of sorption
isotherms revealed several differences in tetracycline sorp-
tion behavior, being more evident at high Cy,. The Freundlich
equation satisfactorily described sorption in alkaline soils.
Over nearly the entire circumneutral pH range, less soluble
tetracyclines (OTC and TC) best fit the Freundlich model,
whereas the more soluble tetracyclines (CTC and DC) best fit
the Langmuir model. Finally, the sorption of all four tetracy-
clines in acidic soils was fitted to the Langmuir model. This
indicates a CEC predominant mechanism (i.e., related to a
more specific sorption on surface) especially at low-to-
moderate soil pH values.

Multivariate analysis (PCA and PLS) of log Ky (cal-
culated at 100 and 400 pg L") led to a better under-
standing of the most important soil contributors to sorption.
From the results, we may conclude that the five soil properties
exhibiting higher influence were: pH>CEC>K,0>AlL,0,>
clay content. The present results highlight that tetracyclines
sorb by several mechanisms: electrostatic attraction (Coulom-
bic forces), cationic exchange, and surface complexation with
metal oxides. Results from PLS also show the minor role that

Predicted log K, (L kg*)
[ w w w
o -] £ =

[ o4
]

26 20 34 38
Measured log K, (L - kg")
diamonds indicate calibration data set, and closed triangles stand for

external validation samples. Dashed lines indicate an accuracy factor
of 1.5 (£0.18 log units)
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OM plays in tetracycline sorption, compared to other antimi-
crobials, such as sulfonamides ( Thiele-Bruhn et al. 2004).

Finally, we note that this is the first attempt to model and
predict (using external samples) the distribution coefficients
of the most heavily used tetracyclines without artificially
altering soil properties. Morcover, a small number of
descriptors captured most of the log K variance.

The PLS model that includes OTC sorption parameters,
pH and CEC, exhibited good prediction capabilities for the
other three tetracyclines. Although we have studied the most
used tetracyclines (Oka et al. 2000), further studics should
be conducted on the rest of the tetracyclines in order to
generalize these findings to the entire compound family.
Extrapolation of these results to natural ecosystems receiv-
ing tetracycline input should be performed with caution. In
order to obtain a more accurate risk assessment, one must
take into account the length of time of exposure, as well as
the stability of these compounds in the environment.
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Table S1 Physicochemical properties of the soils.

Table §2 Distribution Coefficients (Ky, L kg") of OTC, TC, CTC and DC in the studied soils.
Table S3 Regression vector for each tetracycline obtained from Partial Least Squares (PLS).
Table 84 log K, prediction errors from PLS model (5-variable model).

Table S5. log K, prediction errors for TC, CTC and DC. Model consists of log K;orc and 5 soil
properties.

Figures

Fig. 81 General structure of tetracyclines studied in the present work. Oxytetracycline distribution
diagram as a function of pH and pK, values reported in literature (Martindale 1991).

Fig. 82 Preliminary kinetic studies for OTC, TC, CTC and DC. Percentages of sorption for each
tetracycline are plotted as a function of time in P1 (a) and P2 (b) soils. Initial spiking concentration: 5
mg L™; soil-to-solution ratio: 1/50 (g mL™"). Symbols indicate: m OTC, A TC, ¥ CTC and + DC.

Fig. S3 Effect of pH on the water solubility of OTC, TC, CTC and DC. Data calculated from literature
reported solubility constants (Ahmed and Jee 1984, Bogardus and Blackwood 1979). Symbols indicate:
m OTC, A TC, ¥ CTC and # DC. Dashed lines indicate the soil pH upper and lower limits in the
present work.

Principal Component Analysis (PCA)

Fig. 84 PCA loadings plot of the first two principal components.

Fig. S5 PLS predicted distribution coefficients (as log Ky) of TC, CTC and DC vs. measured log K.
PLS model was constructed with 5 soil descriptors. Left and right sides correspond to calculated Ky
values at Cy equal to 100 and 400 pg L™, respectively. Open diamonds indicate calibration data set and
closed triangles stand for external validation samples. Dashed lines indicate an accuracy factor of 1.5
(£0.18 log units).

Fig. S6 PLS predicted distribution coefficients (as log Ky) of TC, CTC and DC vs. measured log Ky. Ky
values were calculated at Cy, equal to 100 pg L. Three descriptors were used in the PLS model. Open
diamonds indicate calibration data set and closed triangles stand for external validation samples.
Dashed lines indicate an accuracy factor of 1.5 (£0.18 log units).
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Antibiotic R, R: Rs pKa 1 ng 2 pKa 3
Oxytetracycline H OH OH 33 7.3 9.1
Tetracycline H OH H 3.3 7.7 9.7
Chlortetracycline CI OH H 3.3 7.4 9.3
Doxycycline H H OH 35 7.7 9.5

Molar fraction «

Fig. S1

S3
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Table S2 Calculated distribution coefficients (log K;) of OTC, TC, CTC and DC in the studied soils.

Cy=100pg L' Cw=400 pg L'

Soil
name

OTC TG CTC DC OTC TC CTC DC

S1 2.50 290 3.3 2.79 2.47 285 320 299
52 232 2,72 2.98 2.69 227 265 299 273
S3 2.11 2.57 2.88 2.51 2.06 247 272 253
S4 2.68 2.74 2.96 2.84 2.58 264 283 278
55 2.85 2.89 3 3.02 2.71 276 298 294
S6 3.01 3.06 3.30 3.26 291 290 312 312
57 2.74 2.88 2.96 3.02 249 263 274 278
S8 3.10 3.25 3.21 3.24 2.91 3.00 3.01 306
S9 3.38 344 3.57 3.59 3.16 3.20

3.26
S10 2.40 2.60 2.85 2.60 2.28 247 276 2.63

3.26

S11 2.79 2.83 290 292 2.54 261 270 274
512 2.84 2.85 3.06 3.03 2.69 270 2389 289

S13 2.79 2.79 2.95 2.96 2.61 262 279 282

S6
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Principal Component Analysis (PCA)

Principal Component Analysis (PCA) was conducted over the full data matrix, consisting of the log Ky
values (calculated from the corresponding isotherm equations) at 100 and 400 pg L' concentration
levels and all soil properties (Tables S1 and S2). Results indicate that 12 principal components (PC)
captured the entire variance of the data matrix. Eventually, a 5-PC model was chosen because the first
five PCs captured about 95% of total variance and the 5-th PC had an eigenvalue less than unity,
probably not describing any systematic variance in the system (Wise 2004). As indicated by their
relative positions in the loadings plot (Fig. S4), log K, values were negatively correlated with pH. This
fact could be easily explained by electrostatic interactions between soil sites and ionized tetracyclines.
Mineral surface of clays is negatively charged at typical soil pH range due to isomorphic substitution as
well as OM functional groups (Sposito 1984). Hence cationic/zwitterionic species of tetracyclines with
their positive charged moieties might be electrostatically attracted, promoting sorption in acid soils
(Sassman and Lee 2005). Meanwhile, anionic species would be repulsed at high pH. We note that CEC
was an important sorption contributor, particularly for CTC at high Cyy values. Sorption of DC, TC and
OTC was also affected by CEC, but in lesser extent. Several authors highlighted that CTC high
sorption is related to its water solubility. In contrast, DC exhibiting similar water solubility (Fig. 83),
shows much less strength of relationship with CEC. Figueroa et al. (2005) suggested that the
dimethylamine group (B-group in Fig. S1) is the main contributor via CEC sorption mechanisms. In the
case of DC, the CEC mechanisms could be hindered due to steric hindrance of OH group on R; (Fig.
S1). Transition metal content was positively correlated with log Ky for all tetracyclines. This is
explained by surface complexation mechanisms between metal oxides (Fe’*, AI' and Mn’" rather than
Mg*" and Ca®") and the hydroxyl groups present in molecules of tetracyclines -A and B groups in Fig.
S1- (Jones et al. 2005, Nelson 1998, Tanis et al. 2008). In particular, manganese oxide (Mn0,) was
correlated to sorption of tetracyclines in lesser extent compared to iron content, which was more
correlated to CTC sorption. Finally, an inverse correlation was apparent between log K, and CaO
content. Nevertheless, it is a consequence of the high intercorrelation between CaO content and pH

(calcium might be in carbonate form, increasing soil pH values).

S8
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Table S5. log K (calculated at 100 pg L") prediction error for TC, CTC and DC. Model consists of log

Kg.ore and 2 soil properties.

Prediction Relative Error (%)

Compound Calibration set External validation set

Tetracycline 2.91 452
Chlortetracycline 2:32 3.6l

Doxycyceline 127 1.56

S14
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4.1.2. Discussio dels resultats

En iniciar la present tesi doctoral la bibliografia existent sobre la sorci6 de tetraciclines en
sOls naturals era bastant limitada. Fins aquell moment, els estudis s’havien centrat quasi
exclusivament en la sorcié d’OTC en les fraccions pures del sol, com argiles de referéncia
[4-5], hidroxids d’Al i Fe [6], i acids humics [7]. Els treballs realitzats en aquests sistemes
simples, coincideixen en que el valor de Kj depén inversament del pH i la forca ionica [8-
11], i proposen tant el bescanvi cationic com la formacié de complexos com a possibles
mecanismes de sorci6 [4-5]. Només l'estudi presentat per Pils et al. [12], proporcionava
una primera informacié sobre diferéncies en la sorcid entre tetraciclines. Aquests autors
van observar que la magnitud de la sorcié de CTC era superior a la sorcidé de TC en totes
les fraccions pures estudiades (argiles, substancies humiques i mescles entre substancies
humiques i argila).

Pel que fa a la sorcié en sdls, els estudis realitzats anteriorment remarcaven I'elevada
sorcié que presenta I'OTC en comparacié amb agents antimicrobians d’altres families,
com el metronidazole, I'olaquindox i la tilosina [13]. En aquests treballs s’'indica que pH,
CEC, textura i contingut de Fe i Al influeixen sobre la sorcié [14-17], tot i que hi ha
controvérsia sobre quins descriptors del sol son més rellevants. Tanmateix, es tracta
d’estudis focalitzats en escenaris molt concrets, el que dificulta 'obtencié de conclusions
globals sobre el comportament de les tetraciclines en el medi ambient. A més, els models
de predicci6é desenvolupats solen presentar una baixa capacitat de prediccio de Kq[16].

El aquesta tesi s’avalua de forma quantitativa la sorci6 dOTC, TC, CTC i DC en un
conjunt de sols que intenten cobrir un ampli interval de propietats fisicoquimiques. Per a
tots els sistemes s’han obtingut les isotermes de sorcid. L’ajust d’aquestes isotermes als
models de sorcid més adients és una etapa crucial per tal d’avaluar la magnitud de la
sorci6 (Ky) dins un interval de concentracions de solut. En aquest sentit, cal recordar que
un ajust deficient, a causa d’una seleccié erronia de tipus d’equacié de la isoterma, pot
comportar errors importants en els posteriors models de transport que se’n derivaran [18].

En la present tesi, I'ajust de les dades experimentals als diferents models s’ha realitzat
mitjangant regressio no lineal per minims quadrats o NLLS (nonlinear least squares)
minimitzant la funci6 descrita en la seglient equacié [19]:
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m C _C N
U= Z( s,exp,i s,calc,l) (4.1)
Cs,exp,i

i=1

On Csexpil Cscalci SON la concentracio en fase solida experimental i calculada mitjancant el
model, respectivament. La inclusié de la ponderacio a través de Cs ey, al denominador de
'equacié 4.1, permet que tots els punts presentin el mateix pes estadistic i evita que els
punts corresponents a altes concentracions de solut tinguin més influéncia 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 funcié s’ha minimitzat mitjangant I'eina Solver que es troba integrada dins el

programa Microsoft Excel™.

La seleccio 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 logaritmica. A
més a més, donada la dependéncia de Ky amb la concentracié del solut, fer una
observacié d’altres representacions, com Ky vs. Cs 0 Ky vs. Cyw, pot facilitar la seleccié
dels models que puguin resultar més adequats [20]. En segon lloc, I'eleccié del model es
confirma mitjancant el criteri proposat per Kinniburgh [19], que selecciona el model que
presenta un menor error quadratic mitja de residuals (RMSE):

RMSE = (mL) (4.2)

on m i p corresponen al nombre de punts experimentals i de parametres ajustables de

I'equacié en glestio, 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 (equacio 4.1). Els models de Langmuir (equacio 2.2)
o Freundlich (equacié 2.3) han proporcionat un millor ajust (minim RMSE i un menor
nombre de parametres) en tots els sistemes tetraciclina-sol estudiats.
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El model més adient per descriure la sorci6 de totes les tetraciclines en sols acids (3.88 <
pH < 5.00) ha estat el de Langmuir. En canvi, 'equacié de Freundlich ha resultat ser la
més idonia pels sols basics (pH > 7.00). En el cas dels sols de pH moderadament acid i
neutre (5.30 < pH < 7.00), les dades de sorci6 corresponents a OTC i TC presentaven un
millor ajust al model de Freundlich, a diferéncia de les dades de CTC i DC, que
s’ajustaven satisfactoriament al model de Langmuir. La transici6 que experimenten
aquests sistemes des d'un model de Langmuir fins a un model de Freundlich, en
augmentar el pH del sol, s’explica pel predomini del bescanvi catidnic en la sorcid en sols
acids/neutres on les espécies cationica i zwitterionica sén les majoritaries. En la mateixa
linia, Figueroa et al. [4] van observar evidencies que aquest mecanisme de bescanvi pot
predominar fins a pH 5.5. En canvi, a valors de pH superiors, el mecanisme de bescanvi
cationic perd rellevancia, ja que les tetraciclines es troben majoritariament en la seva
forma anidnica. En aquestes condicions la sorci6 es pot explicar per un conjunt
d’interaccions, com la formacié de complexos amb oxids metal-lics, cation bridging amb un
catié 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 Kj tenint en compte els parametres corresponents a cada isoterma.
Tant els valors de Ky com els parametres de sorcié relacionats amb la intensitat de la
sorcié (Kr 0 K_ en el cas de Freundlich o Langmuir, respectivament), han posat de
manifest que les tetraciclines queden fortament retingudes en tots els sols, s6n de I'ordre
dels reportats per altres autors (Taula 2.4, pagines 50-51) i sén significativament superiors
a altres farmacs presents en el medi ambient [21]. D’altra banda, en les tetraciclines
estudiades s’han trobat diferencies pel que fa a la magnitud de sorcié. Aixi, les
tetraciclines més solubles en aigua (CTC i DC), presenten generalment uns valors de Kj
superiors en comparacié amb les menys solubles (OTC i TC). A més a més, aquestes
diferencies solen ser més evidents a mesura que s’augmenta el pH del sol i la
concentraci6 de sorbat. A tall d’'exemple es mostren els valors de Kj corresponents a tres
sols estudiats, els quals representen un pH acid, intermedi i alcali (Figura 4.1).
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Figura 4.1. Log Kj calculats mitjangant el model de Langmuir (L) o Freundlich (F) per a tres sols, a
una Cy de 400 ug L.

Analisi multivariant i prediccié de la magnitud de sorcio

L’estudi de les principals propietats fisicoquimiques del sol involucrades en la sorcié de les
tetraciclines i la prediccié de la sorcié6 d’aquestes, es va realitzar mitjangant I'analisi per
components principals o PCA (principal component analysis) i la regressié per minims
quadrats parcials o PLS (partial least squares regression).

El PCA és un métode matematic utilitzat per trobar relacions entre les variables que
descriuen un sistema. Aquest métode 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 informacié més
rellevant sobre les dades es troba generalment en els primers PCs, que sén els que
capturen més variancia de les dades experimentals. Des d’un punt de vista matematic, és
possible descompondre la matriu de les dades originals (X, de dimensié 13 x 19), que
conté els valors de log Ky per a cada tetraciclina i les propietats fisicoquimiques (15
descriptors) de cadascun dels 13 sdls:

X=TPT+E (4.3)
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Aquesta descomposicié déna lloc a 3 noves matrius: T, PT i E. T és la matriu de scores
(13 x PCs), P és la matriu transposada de loadings (PCs x 19) i E correspon a la matriu
de residuals (13 x 19). Els scores corresponen als valors (coordenades) que presenten les
mostres (soOls estudiats) en aquest nou espai i els loadings indiquen la importancia que té
cada una de les variables (valors de Ky i propietats fisicoquimiques) en cada component
[22]. La representacid dels scores i loadings permeten interpretar les causes de la
variabilitat de les dades i ordenar-les per ordre d’'importancia.

Atés que les variables no s6n 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’aplicacié del PCA a les dades indica que els descriptors del sol amb més influéncia
sobre Ky son pH, OC, CEC, textura (argila i sorra), metalls alcalins (K-O i Na,O), metalls
de transici6 (F9203 i A|203) i PZOS.

Posteriorment, es van realitzar els estudis de PLS amb les 10 variables identificades
previament per PCA. El PLS presenta errors de prediccié inferiors a d’altres métodes
multivariants i es tracta d’'un métode recomanable quan existeixen variables amb un elevat
grau de col-linealitat [23-24]. En aquest treball, s’ha emprat la versié PLS2, la qual realitza
la modelitzacié utilitzant totes les variables de resposta, és a dir, els log Ky corresponents
a les 4 tetraciclines. Per tal de construir el model s’han emprat 9 sols amb una avaluacio
creuada (leave-one-out). Finalment, aquest model s’ha validat amb 4 sols no presents en
el conjunt de calibratge. L’analisi 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 Ky):

X=TPT+E (4.4)
Y=UQ"+F

On T i P" corresponen a les matrius de scores (9 x LVs) i loadings (LVs x 10) associades
a la matriu X (9 x 10); U i Q" sén les matrius de scores (9 x LVs) i loadings (LVs x 4)
associades a la matriu Y (9 x 4). E i F sén les matrius de residuals que contenen la
informacié no explicada de X i Y, respectivament.

L’analisi per PLS ha permés identificar els 5 principals descriptors que expliquen la
variabilitat dels valors de log Ky. Aquests descriptors en ordre decreixent d’importancia
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sén pH, CEC, K;0, Al,O; i argila. Els models obtinguts proporcionen bones prediccions de
log Ky, amb errors relatius <5 %.

D’altra banda, també s’ha desenvolupat un model que permet la prediccié de log Ky de
TC, CTC i DC a partir de les dades de sorcidé corresponents a 'OTC (log Kyorc) i €ls dos
descriptors del sol més rellevants (pH i CEC) amb resultats satisfactoris. Aquest fet posa
de manifest la importancia en la sorcié que té I'estructura comu de les tetraciclines, que
inclou tant el grup dimetilamino involucrat en el bescanvi cationic (important a valors de
pH del sol acids), com el grup B-dicetona involucrat en la complexacié i cation bridging en
superficie (rellevant pels sols amb un pH intermedi/alt) [4].

Aquest estudi també ha constatat el poc efecte que presenta la matéria organica en la
sorcid de les tetraciclines als sols. Tal com s’ha comentat en la introduccié, els estudis
previs realitzats amb fraccions pures o grups reduits de sols arribaven a conclusions
contradictories pel que fa al rol de la matéria organica. Per exemple, mentre que en els
estudis de realitzats per Ter Laak et al. [16] s’arriba a la conclusié que la matéria organica
té una gran influéncia sobre la sorcié, només superada pel pH, I'estudi de Jones et al. [15]
no mostra cap correlacio significativa entre sorcié i matéria organica. Altres estudis més
recents també han corroborat el poc efecte de la matéria organica en la sorcié6 de
tetraciclines en sols [25-26], fet que contrasta amb altres antimicrobians, com per exemple
les sulfonamides [21].

Finalment, cal indicar que tots els sistemes sol-tetraciclina estudiats en aquesta tesi han
mostrat una forta sorcié, la qual cosa indica que les tetraciclines s6n compostos que un
cop introduits al sol presenten un baix risc de dispersié a altres compartiments ambientals.
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4.2. Sorcio de sulfametazina en biochar i mescles sol-biochar

En el darrers anys, I'estudi del desti ambiental de les sulfonamides s’ha intensificat a
causa de diverses raons. D’'una banda, es tracta d’'una de les principals families emprades
en medicina veterinaria [27-28]. D’altra banda, les sulfonamides presenten una elevada
mobilitat en el sol, que facilita la seva lixiviacié cap a aigties subterranies i el seu transport
cap a aigles superficials [29]. Els estudis realitzats durant la Gltima década han confirmat
que laddici6 de fems pot reduir significativament la sorcié de sulfonamides en sol,
mitjancant un increment del pH o bloquejant possibles setis de sorcid, facilitant encara
més la seva dispersié en el medi ambient [30-31]. En aquest escenari, és interessant
trobar sistemes que puguin reduir la seva mobilitat.

Durant els ultims anys, el biochar s’ha estudiat com a sistema de remeiacié en sols
contaminats amb contaminants organics hidrofdbics (com PAH, PCB, pesticides,
herbicides, etc) [32-36] i ions metal-lics [37-39]. Tenint en compte que el biochar presenta
una superficie altament porosa (amb una superficie especifica relativament alta) i amb
grups funcionals polars (carboxils, fenols, etc.), sembla un bon candidat per retenir
sulfonamides amb una elevada mobilitat. En aquest capitol s’estudia el potencial de
diferents biochars per tal de disminuir aquesta mobilitat en el sol.

S’ha seleccionat la sulfametazina (SMT, 4-amino-N-[4,6-dimetil-2-pirimidinil]
benzésulfonamida), també anomenada sulfadimidina, com a compost model de la familia
de les sulfonamides. Es tracta d’'un dels agents antimicrobians més utilitzats en veterinaria
als EUA i la UE [40].

La SMT posseeix dos grups funcionals ionitzables, els quals presenten uns valors de pKa;
i pKa2 de 2.28 i 7.42, respectivament [41]. La Figura 4.2 mostra els equilibris acid-base
que s’estableixen en soluci6. Hi ha dues espécies neutres, una sense carrega (SMT?) i
una zwitterionica (SMT*"), tot i que, aquesta Gltima 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 anionica. El canvi en I'especiacié de la SMT en funci6 del
pH condiciona la solubilitat en aigua (Sw) i el seu caracter hidrofob/hidrofil (Kow), | per tant
la seva sorci6. Els valors bibliografics de log Kow per I'espécie catidnica, neutra i anionica
so6n -1.30, 0.27 i -2.09, respectivament.
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Figura 4.2. Esquema dels diferents equilibris acid-base que pot presentar la SMT en solucié
aquosa.

La SMT és una de les sulfonamides amb més mobilitat en el sol, i presenta valors de Ky
que oscil-len entre 0.32 i 10 L kg™ (Taula 2.5, pagina 53). Per aquesta rad, la SMT és
detectada sovint en diferents compartiments ambientals, com aigles subterranies [43],
pous [44] o rius [45] (Taula 2.3, pagina 40), situats a les proximitats de sols agricoles

adobats regularment amb fems contaminants o instal-lacions de ramaderia intensiva.

En aquesta tesi, I'estudi dut a terme es planteja en dues etapes. En una primera fase
s’estudia la sorcié en biochars purs (sistema biochar-aigua). La segona fase consisteix en
I'estudi de la sorcié en sols esmenats amb biochar (sistema sol+biochar-aigua).

Els resultats d’aquests estudis es recullen en dos articles cientifics: “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 revisié) a
la Environmental Science and Technology. Part dels estudis recollits en la primera
publicaci6é s’han realitzat en el marc d‘una estada a la Universitat de Yale i al Connecticut
Agricultural Experiment Station (CAES) sota la supervisié del Dr. Joseph J. Pignatello i el
Dr. Jordan Peccia. Els estudis posteriors s’han continuat al Departament de Quimica
Analitica de la Universitat de Barcelona.
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4.2.1. Publicacié 2. “Speciation of the ionizable antibiotic sulfamethazine on
black carbon (biochar)”
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Speciation of the lonizable Antibiotic Sulfamethazine on Black Carbon
(Biochar)

Marc Teixido," Joseph J. Pignatello,*‘g"" José L. Beltran," Merce Granados,” and Jordan Peccia®

'Depart:lrnent de Quimica Analitica, Universitat de Barcelona, Marti i Franques 1-11, 08028 Barcelona, Spain
‘Departmenl of Environmental Sciences, Connecticut Agricultural Experiment Station, New Haven, Connecticut 06504, United States
§Dcpm‘lmmt of Chemical and Environmental Engineering, Yale University, New Haven, Connecticut 06520, United States

o Supporting Informalion

ABSTRACT: Adsorption of ionizable compounds by black carbon is poorly ;
characterized. Adsorption of the veterinary antibiotic sulfamethazine (SMT; SMT® = SMT*

aka, sulfadimidine; pK,; = 2.28, pK,, = 7.42) on a charcoal was determined e .
as a function of concentration, pH, inorganic ions, and organic ions and SMT" + H20 == SMT® + OH
molecules. SMT displayed unconventional adsorption behavior. Despite its
hydrcﬂphili(' nature (log K, = 0.27), the distribution ratio K, at pH 5, where
SMT" prevails, was as high as 10° L kg_], up to 10* times greater than ﬁ <—=

H-‘ H

= 5
literature reported K. The K; decreases at high and low pH but not 2@—502"5 (Q
\
&

commensurate with the decline in K, of the ionized forms. At pH 1, where /
SMT" is predominant and the surface is positive, a major driving force is 8’ z—-xEDA 1-]anE'l+""0

m— electron donor—acceptor interaction of the protonated aniline ring | g I

with the 7T-electron rich graphene surface, referred to as " —7 EDA, rather
than ordinary electrostatic cation exchange. In the alkaline region, where
SMT ™ prevails and the surface is negative, adsorption is accompanied by near-stoichiometric proton exchange with water, leading to
the release of OH  and formation of an exceptionally strong H-bond between SMT" and a surface carboxylate or phenolate,
classified as a negative charge-assisted H-bond, (— JCAHB. AtpH §, SMT* adsorption is accompanied by partial proton release and
is competitive with trimethylphenylammonium ion, signifying contributions from SMT" and/or the zwitterion, SMT™, which take

advantage of 7 —x EDA interaction and Coulombic attraction to deprotonated surface groups. In essence, both pK,; and pK,,
increase, and SMT™ is stabilized, in the adsorbed relative to the dissolved state.

M INTRODUCTION in soil. Several studies have probed chemical speciation of
sulfonamide drugs adsorption on/in natural parlides,? 15 Sorp-
tion increases with organic carbon (OC) content and soil surface
area and decreases with increasing soil solution pH."" Organic
carbon is the main,"" but not the only, active sorbent phase in
soil."* Reported log K,,. at around pH 5, where SMT" predomi-
nates, range from 1.91 to 3.02."""*" Sorption of SMT by
reference clays (kaolinite and montmorillonite) decreases
with increasing solution pH and increases with ionic strength
and surface charge density, consistent with a cation exchange
mechanism.” Lertpaitoonpan et al'” proposed that sorption
of SMT" to dissolved humic acid occurs by “hydrophobic
partitioning”. Richter et al,'' on the other hand, proposed
that the related compound, sulfathiazole, having similar acid-
ity constants as SMT (pK,;, 2.11; pK,3, 7.21), sorbs to
dissolved humic acid mainly by cation exchange from low pH to
pH ~ 7.7. This assertion was based primarily on the finding that
sorption generally decreased with increasing [H'] at constant

Sulfonamide antibiotics are widely used in veterinary medicine
to promote growth and control infectious diseases. Since they are
poorly metabolized, a large fraction is deposited onto soils from
grazing and manure applical‘ion.]'3 At field concentrations, anti-
biotics impact soil microbial communities and functions, ™" and
may contribute to the proliferation of antibiotic resistant bacter-
ial pathogens."** Sorption is a critical process controlling the
mobility and bioavailability of sulfonamide antibiotics in soil. The
subject of our report is sulfamethazine (SMT; 4-amino-N-[4,6-
dimethyl-2-pyrimidinyl Jbenzenesulfonamide) a heavily used
swine antibiotic in the U.S. and European Union.® Sorption of
sulfonamides by whole soils, soil minerals, and dissolved organic
matter has been studied, but reports are absent on sorption of
these compounds to black carbon, an important component of
the soil carbon pool and a form of which (biochar) is proposed as
a soil amendment.

Sulfamethazine (Figure 1) is hydrophilic (octanol—water
partition coefficient, log K,,,, = 0.27) and in water exists as the

cation (SMT"), anion (SMT), uncharged molecule (sMT"), Received:  July 19, 2011

and zwitterion (SMT™) due to proton exchange at the aromatic Accepted:  October 7, 2011
amine and sulfonamide groups (pK,,, 2.28; pK.», 7.42).° This Revised:  October 4, 2011
complex speciation in water presages complex sorption behavior Published: October 25, 2011

A4 ACS Publications 2011 American Chemical Society 10020 ddolorg/10,1021/e5202487h | Emviron. Scl. Technol. 2011, 45, 1002010027



146 | Capitol 4

Environmental Science & Technology

SMT" == SMT® == SMT
l';r!\(i =15.7 kJ mol"!

st

Log K4 (L kg'")

7
6
5 -
4 4

3 ‘_I_swe.Log Kee (L kg)

R R L L

0 T T T T 1
-3 -2 =1 0 1 2

Log C,, (mg L")

Figure 1. Left: Molecular structure of SMT" and the equilibria between species. Right: Sorption isotherm of SMT on Agrichar at pH = 5.0—5.2 (99.7%
SMT") in 0.5% methanol, 1.5 mM NaN;, and 10 mM CaCl, plotted as the distribution ratio vs equilibrium liquid-phase concentration. The solid line
corresponds to the Freundlich model fit. The dashed line indicates the log of the mean K, of 12 soils at pH ~ 5 taken from the literature."" """ Nine were
reported K, values, and three were calculated from reported OC content. The error bar indicates the range of K,,.. The dotted line indicates log K., at

pH =5

concentration of the cationic form in solution, and assuming that
competition occurs with protons for anionic sites. Physisorption of
SMT"™ to OC is claimed to be ncgligiblc.” SMT* comprises less
than 0.2% of SMT" in the aqueous phase;' ® however, it is possible
the relative stability of SMT™ in the sorbed state is greater.

Charcoal is the subset of black carbon formed by pyrolysis of
organic substances in the solid state. Charcoal resulting from
natural fires and crop residue burning is a normal component of
agricultural soils at levels reflecting the local fire history.'” Biochar
refers to charcoal produced from different biomass wastes in
reactors under conditions of low oxygen and moderate temperature
(ca. 350600 °C)." Biochar has attracted interest for its potential
to improve soil fertility and as a means of sequestering carbon.'®
Application rates of biochar in trials are on the order of a few percent
by weight in the plow zone, We will use the terms charcoal and
biochar interchangeably in this paper. The properties of charcoal
depend on source material and formation conditions, During
pyrolysis the structure evolves from altered biopolymer, to amor-
phous mixture of altered biopolymer and polyaromatic structures, to
the graphite-like microcrystallite state.'” The hydrophobic surface of
the polyaromatic sheets, together with the microporosity created by
the turbostratic arrangement of the graphene microcrystallites,
renders charcoal a potentially strong adsorbent of organic com-
pounds that may contribute appreciably to the overall sorption of
incidental, natural, or applied chemicals in soil.

While adsorption of nonionic compounds is well-studied,*
little attention has been paid to adsorption of ionizable com-
pounds by charcoal black carbon. Charcoals in general have some
cation exchange capacity due to the presence of dissociable
carboxyl and hydroxyl groups along the edges of the graphene
sheets and within uncarbonized biopolymer units.*' The objec-
tive of this study was to determine the mechanisms by which
SMT sorbs to charcoal. Sorption edge, isotherm, and competi-
tion experiments were conducted that address the mechanism in
unprecedented detail. This study is part of a broader program to
determine the potential of biochar to reduce the bioavailability of
SMT, and thus limit its adverse environmental effects. Elsewhere
we will report on the interaction of SMT with several biochars of
different properties and as a result of weathering in soil. For the
purpose of mechanistic elucidation we focus here on the biochar
that resulted in the greatest sorption intensity of SMT.

10021

M EXPERIMENTAL SECTION

Materials and Materials Characterization. The sources and
purities of the chemicals used are given in the Supporting
Information. The biochar called Agrichar was donated by BEST
Energies Australia, Somersby, Australia. It was produced by slow
pyrolysis of hardwood litter (Eucalyptus spp.) at 600 °C in the
absence of air. The <2 mm sieved fraction was stored in airtight
plastic containers in the dark. This fraction had 91.7% C, 0.9% H,
and 1.4% ash content (Galbraith Laboratories, Knoxville, TN,
USA). The £ potential plot shows a point of zero net charge at pH
4.1 (Figure S1 in the Supporting Information). The titration curve
shows a crossover point at pH 7.9.7 Surface and pore characteristics
were determined by N, adsorption at 77 K and CO, adsorption at
273 K on an Autosorb-1 (Quantachrome Instruments, Boynton
Beach, FL, USA) after outgasing at 473 e Agrichar has a high
surface area and is highly microporous. The N, Brunauer
Emmett—Teller (BET) specific surface area is 427 m’ g ', and
the CO, cumulative surface area up to 1.4 nm is 614 m* g ! The
surface area and pore volume associated with the micropores
(=2 nm, IUPAC) are 97 and 70% of the total, respectively.

Sorption Experiments. Sorption was conducted by estab-
lished batch techniques detailed in the Supporting Information.
Briefly, the biochar was prewetted in the experimental liquid
phase adjusted to the desired pH for 48 h at 20.0 & 0.2 °C, then
spiked with SMT and other solutes, as applicable, and allowed to
mix for an additional 48 h. Liquid-phase composition is specified
in the figures. The 48 h contact time was chosen on the basis of
prior kinetic tests (Figure S3). After phase separation, SMT
concentration was determined in the supernatant by liquid chro-
matography with fluorimetric detection (HPLC-FL) or scintillation
counting in the case of C'*labeled SMT (Supporting Information).
The sorbed concentration was calculated by mass balance. Con-
fidence and spike-recovery tests were satisfactory.

The apparent sorption distribution ratio (Ky L kg ') is
defined as

G

Vw M~ Cw contral T Cw

where C, (mgkg ') is the sorbed concentration, C,, (mg L") is
the liquid-phase concentration, Cy, conrot (mg L") is the liquid-
phase concentration in the control (without sorbent), V,, (L) is

dr.doiong/10.1021/es202487h [Environ, Sci. Technal. 2011, 45, 10020-10027
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Figure 2. SMT adsorption edges to Agrichar. Solution composition: 0.5%
methanol and 10 mM CaCl,. The dashed curve is a fit of the data (open
cirdes) to the speciation model in eq 3 using MS Excel Solver (Redmond, WA,
USA). Solid, dotted—dashed, and dotted—dotted—dashed curves represent
the speciation of SMT. The total added mass of SMT was kept constant.

the liquid volume, and M, (kg) is the sorbent mass. Isotherms
were fit to the Freundlich model:

C. = KGN (2)

where K (mg' ™ L™ kg ') is the capacity—affinity parameter
and N (dimensionless) is the exponential parameter. Parameters
were estimated by nonlinear regression weighted by the depen-
dent variable. The K4 may be calculated by use of the Freundlich
equation as K =K,.-CwN' 3

B RESULTS AND DISCUSSION

Isotherm of SMT at a pH Where SMT® Predominates in
Solution, The isotherm of SMT on Agrichar was constructed at
pH 5.0—5.2 where SMT" is 99.7% of the total SMT in solution.
The isotherm plotted in the traditional way (log C, vs log C,,) is
given in Figure §2 while log Ky vs log C,, showing the Freundlich
fit, is exemplified in Figure 1. Adsorption of SMT to Agrichar is
both remarkably intense and highly nonlinear (log Ky = 4.18, N =
0.27; ©* = 0.98). The isotherm shows little sign of trending
toward linearity at the lower end of the experimental concentra-
tion range, as the value of N increases only slightly to 0.43 upon
regressing data from 0.001 to 0.1 mg L. !, The value of K, which
reflects the fraction of SMT sorbed, varies by 3 orders of
magnitude over the experimental range—clearly an important
consideration in fate modeling efforts for this compound.

Figure 1 also shows the mean of 12 reported OC-based
distribution coefficients (K,.) from natural soils at pH ~
51101 The values of K, are in all cases given as constants
without regard for concentration dependence, and, since they are
calculated assuming all sorption occurs to the OC fraction, they
represent an upper limit. The Ky for the biochar lies above the
mean K, all across the isotherm. At the high end of the isotherm
(~10 mg LY, Ky is only 10" times greater than mean K,
whereas, at the low end (~10 ug L™"), which more realistically
represents environment ]ewels,2 24 K,is 10* times greater than
mean K. Figure 1 shows further that K, underpredicts
sorption to Agrichar by as much as 6 orders of magnitude.
Finally, we note that the K4 for SMT is considerably larger than
previously reported for adsorption on graphite and multiwall
carbon nanotubes (MWNTs) of other sulfonamide drugs having

comparable K, for the neutral molecule, regardless of whether

K is based on mass (10° vs 10°—10* L kg ') or surface area
(2.34 vs 0.0068—0.068 L m~2).2"28

Influence of pH. Adsorption is maximum in the pH region
where SMT? predominates (pH ~ 3—6) and decreases on either
side of this range (Figure 2). Nominally, the order in sorption
strength is SMT" > SMT* > SMT . We fit the observed K to a
speciation model:*

Ky = Kgtabt + K'a® + Ky a” (3)

y 2 i o
where &', &, and @@ are the mass fractions of the species in
solution given by

a’ = [H+]: -

HY* + [HY]Ka + KaKae

0 _ Ka[H'] .

H*] + [HY]Ka + KaKa'
- KKy

S P+ [HYKa + KaKa

and K;', K, and K;~ (L kg ') are the respective distribution
ratios as fitting parameters. A term for SMT* is ignored. An
assumption of eq 3 is that K;" and Ky are pH-independent,
which is not necessarily valid if surface charge plays a major role.
We show later that surface charge plays a secondary role at best.
Equation 3 also neglects concentration dependence, which is
likely small over the relatively narrow experimental range
(1.5—36 ug L ') we used. Through fit to eqs 3 and 4 (r=
0.977), we obtain log K" = 6.04 (0.02), log K" = 5.50 (0.05),
and log Ky = 4.91 (0.03) (further details in the Supporting
Information).

Sorption from aqueous solution is controlled, in part, by the
disruption of the cohesion of water caused by solvation of apolar
molecular surface—i.e, the hydrophobic effect. While there is no
unambiguous way to quantify the hydrophobic effect, the log K,,.,
is a widely used surrogate for the free energy component of
sorption attributable to the hydrophobic effect because it repre-
sents partitioning from bulk water into a hydrocarbonaceous
phase. Octanol may be a suitable phase for ionic compounds
because it retains some ion solvation properties due to the
presence of 23 mol % water. As reflected in log K, SMT"
(—1.3) and SMT (—2.09) are much less hydrophobic than
SMT? (0.27).% Normalizing K,°, K;*, and K;~ by the respective
K., gives the order in hydrophobicity-normalized affinity for the
surface (log Kg/Koy): SMT™ (7.00) > SMT" (6.80) > SMT”
(5.77). Although K,,, depends on solution composition (they
were determined in 10 mM ammonium phosphate), this order
shows qualitatively at least that cation and anion sorb inherently
more strongly than the neutral molecule when normalized for
hydrophobicity and signifies that SMT" and SMT "~ likely under-
go supplemental stabilization on the surface.

Speciation of Adsorbed SMT in Different pH Regions.
After adjusting pH to allow SMT”, SMT®, or SMT ™ to pre-
dominate in solution, adsorption was measured as a function of
the concentration of various cosolutes that potentially could
suppress or enhance sorption. The total SMT added was kept
constant and the final SMT concentration in solution varied over
a fairly narrow range of 29—176 ug L~'. To gain further
mechanistic insight, we also closely followed pH changes as
SMT” or SMT adsorption proceeded.

(4)

10022 dr.doiong/10.1021/es202487h [Environ, Sci. Technal. 2011, 45, 10020-10027
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Figure 3. Effect of cosolutes on adsorption of sulfamethazine at pH 1:
sodium, calcium, ethanolammonium, (4,6-dimethylpyrimidin-2-yl)ace-
tamide (DMPA), 2,4-dinitrotoluene (DNT), p-ammoniumbenzoic acid
(PABA), and naphthalene (NAPH). Solution composition: 0.5% metha-
nol. DMPA, PABA, and NAPH concentrations were limited by their
water solubility. Added sulfamethazine, 1.1 = 10~ mol kg_l, The
shaded band represents twice the standard deviation of five to eight
samples measured in the absence of cosolute. Curves are for visual
purposes only.

Acidic Region. At pH 1, SMT" comprises 97.0% of the total
SMT in solution, (The dication resulting from protonation of the
pyrimidinyl ring is negligible.) Experiments were designed to test
cation exchange competition, ionic strength effects, and interac-
tion of the two ring systems with the surface. Figure 3 shows that
naphthalene (NAPH) and 2,4-dinitrotoluene (DNT)—neutral
compounds bearing little structural similarity to SMT-—are
competitive with SMT" sorption. This is consistent with a
contribution from nonionic and nonspecific driving forces to
adsorption of SMT".

Cation exchange of sulfonamide drugs with clays and organic
matter at low pH has been invoked many times.*'" Figure 3
shows, however, that there is no competition by Ca“. Na', or
ethanolammonium ion (HOCH,CH,NH;") up to 0.1 M each
(molar ratio cosolute: SMT, 1.1 x 10%). The effect of ionic
strength is negligible from 0.1 M (background) to 0.4 M in the
case of CaCl,. The absence of competition between SMT" and
Ca®* and (especially) HOCH,CH,NH;", bolstered by the lack
of ionic strength effect, argues against significant contribution of
ordinary cation exchange to adsorption of SMT™ on black carbon
at pH 1. Indeed, the char surface at pH 1 likely contains few, if
any, negatively charged sites because (a) the zeta potential is
positive below pH 4.1 (Figure S1) and (b) pK, values for carboxyl
groups on aromatic ring systems are generally above 3. The surface
positive charge may be due to protonation of unsaturated C atoms
or heterocyclic N atoms.*'

We propose that, rather than by cation exchange, SMT"
adsorption is facilitated by 1" —x electron donor—acceptor
(EDA) interactions, as depicted in Figure 4a. 71— EDA inter-
actions are those that arise from attraction between oppositely
polarized quadrapoles of arene systems orienting in a parallel—
planar fashion.** ** In the present case, the charged p-amino-
sulfonamide ring is the acceptor and the graphene 7T-system the
donor. The strong acceptor character of p-aminosulfonamide is
attested by the high electronegativity of the -NH;"* and -SO,NH-
groups (Hammett 0,,,.., 1.13 and 0.55, respectively®®). When
the acceptor is positively charged and the charge lies within—or

e -
M T} SO  sMT® == SuT
P06, BC == BC + H"
c I [ (B0 Bl
I
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£
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Figure 4. Proposed evolution of SMT speciation on black carbon.
Arrows indicate the direction and intensity of the electron flow of 7° —
EDA interactions. Intermediate structures show the (—)CAHB between
the sulfonamide and surface oxylate group. Bottom structure shows
electrostatic repulsion between the negative charges.

resonates with—an arene unit (e.g, a charged aromatic or
heterocyclic aromatic amine), the 77— EDA complex is further
stabilized by charge—quadrupole (“cation—x") interaction, and
the overall interaction is designated as ' —7 EDA.* % Our
previous studies,"”" supported now by other studies,"” have
established the 7-donor character of the graphene surface of
black carbon and carbon allotropes including graphite toward
strong T-acceptors such as di- and trinitrotoluenes. We have
observed m—a EDA and 7" —z EDA complexation between
model compounds in nonaqueous solution spectroscopically and
have correlated their free energy of complexation in solution with
the hydruphubicitxy-nonnalized free energy of adsorption from
water to graphite.” RS

To test the m"—x EDA hypothesis, we contrasted the
competitive effect of two uncharged compounds having similar
affinity for the surface but opposite quadrapolarity: DNT, a
strong 7T-acceptor by virtue of the withdrawing capability of the
nitro groups; and NAPH, a weak 77-donor due to the electron-
rich, polarizable ring system. Figure 54 of the Supporting
Information shows that the adsorption isotherms of DNT and
NAPH on a wood charcoal and nonporous microcrystalline
graphite essentially overlap, indicating the affinities of these
two compounds for the graphene surface are identical. We
predicted that their competitor strengths against SMT™ would
be similar if the competitive effect were due merely to
nonspecific forces, whereas DNT would be a much stronger
competitor than NAPH if the 7-acceptor property of SMT"
was critical. Of course, neither compound would compete for
Coulombic interactions. Figure 3 shows that DNT is, by far,
the stronger competitor, consistent with a*—mx EDA interac-
tions of SMT® under competition from 7—x EDA interac-
tions of DNT.

10023 dr.doiong/10.1021/es202487h [Environ, Sci. Technal. 2011, 45, 10020-10027



Resultats i discussi6 | 149

Environmental Science & Technology

o

:J' 35 - . “ -
¥ *, Aoa s
S EER o o * °
L w2

000 002 004 006 008 010
Competitor concentration (M)

Figure S. Effect of cosolutes on adsorption of sulfamethazine at pH
10.5: phosphate, tetramethylammonium, methylsulfonamidate, p-ami-
nobenzoate, and aniline. Solution composition: 0.5% methanol. Added
sulfamethazine, 3.6 % 107° mol L™, The shaded band represents twice
the standard deviation of five to eight samples measured in the absence
of cosolute.

Further support for 7" — EDA interactions of SMT" is given
by the effects shown in Figure 3 of the structural analogues,
p-aminobenzoic acid (PABA) and (4,6-dimethylpyrimidin-2-yl)-
acetamide (DMPA) (see SMT structure, Figure 1). Both com-
pounds are moderately competitive, suppressing SMT" adsorp-
tion by a factor of about 10 at 0.01 M (Figure 3). PABA (pK,, =
2.5) is fully charged at pH 1 and expected to act as a 7"-acceptor
due to the electronegativity of -NH;" (e, = 1.13) and -CO,H
(Tmeta = 0.37) and the charge on the N; but it is perhaps a weaker
acceptor than SMT*, A fraction of DMPA (pK, = 1.61; for cal-
culated value, see 44) is expected to be protonated on the ring N at
pH L. Since the pyrimidinyl ring of SMT is largely uncharged at pH 1
(pK, = 0.27; for calculated value, see ref 44), it is suggested that
heterologous competition occurs between the charged pyrimi-
dinyl ring existing in some DMPA molecules and the anilinium
ring of SMT". Both PABA and DMPA are weaker competitors
than DNP likely because, as cations, they experience a much
weaker driving force for leaving the aqueous phase. Lacking a
7 system, HOCH,CH,NH;" does not compete at all.

Ji et al* recently proposed that sulfapyridine and sulfa-
methoxazole adsorption to graphite and MWNTs is facilitated
by 71— EDA interactions, but instead involving the heterocyclic
ring. The uncharged heterocyclic ring, however, will be far less 77-
clectron deficient than the charged p-aminosulfonamide ring.
Zhang et al." speak about 7—7 EDA interactions also, but in a
nonspecific way.

Alkaline Region. Experiments were carried out at pH 10.5,
where SMT is 99.9% dissociated, in the presence of various
solutes up to 0.1 M corresponding to a cosolute:SMT molar ratio
of 2.8 x 10% (Figure 5). The moderate competition exhibited by
neutral aniline (suppression of K by a factor of ~20) supports
the involvement of nonspecific driving forces such as London—
van der Waals and hydrophobic effects, if not direct interaction of
the aniline moiety of SMT ™~ with the surface. Nevertheless, the
intensity of adsorption of SMT  as illustrated by Figure 2 is
greater than one would expect for the anionic form of a
hydrophilic molecule interacting with a negatively charged sur-
face if van der Waals and hydrophobic effects were the sole
driving force for sorption.

A possible contributing factor to the strong adsorption of
SMT " is anion exchange, but anion exchange seems unlikely at
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Figure 6. Stoichiometry of hydroxide release (closed circles) and pH
(open circles, dotted line) as a function of adsorption of SMT by
biochar. Solution composition: 0.5% methanol. The cross-hatch and
dotted line represent the controls (SMT  and water only) correspond-
ing to the samples.

this pH because the biochar contains little N (a source of
quaternary ammonium groups) and the pH is more than 6 units
above the point of zero charge. Regardless, anion exchange is
ruled out by the complete lack of competition by CH,SO.NH ", a
structural analogue of the SMT arylsulfonamidate group. Further
evidence against anion exchange is the absence of competition by
phosphate, as well as the absence of ionic strength effects up to
0.6 M in the case of phosphate (Figure 5). Coordination of SMT ™
with metal ions—either direct coordination with structural metal
ions of mineral impurities or throng-l cation bridges between SMT ™
and surface oxo-anion groups ¥ ~**—is ruled out, since phosphate
and CH,SO,NH  surely would have disrupted such linkages.
Assuming that the ion pair (CH;)yN'SMT  would sorb more
favorably than Na'SMT  due to hydrophobic effects, the failure of
tetramethylammonium chloride to enhance sorption may be taken
as evidence that the counterion of SMT™ plays no significant role,

Figure 6 shows that hydroxide ion is released as SMT ™ sorbs.
The stoichiometry at any final pH is determined by summing the
moles of OH  appearing in solution and the moles of OH
consumed by the biochar due to its buffering capability measured
independently by titration®” (Supporting Information). As SMT
concentration increases from 3 to 58 umol g ' (Figure 6), the
pH increases from 9.5 to 10.5, and the OH /SMT 450rbed
stoichiometry declines from 1.0 to 0.4 (mol mol™"). Note that
the pH remained unchanged in the controls without biochar,
since the spike stock of SMT had been adjusted to the same initial
pH (9.5) as the bulk liquid phase.

Results similar to these were found previously for adsorption
of aromatic carboxylate ions to biochars,™ and we believe the
results for SMT ™ can be interpreted similarly. In the previous
study”” we attributed the release of OH ™ to proton exchange of
RCO, " with water, resulting in its adsorption as the neutral
molecule. The analogous reaction for SMT ™ is

SMT~ + H,0 = SMT® + OH™ (5)
SMT® + BC = SMT"...BC (6)
For the overall reactions 5 and 6 to be favorable the free energy
penalty of the proton exchange step (eq 3) has to be compen-

sated for by the free energy of the adsorption step (eq 6).
The standard free energy of proton exchange is given by
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AGYexch = RT In K;3 — RT In K, = —37.7 + 79.9 = +42.2
k] mol™ ! where K,,, is the acid dissociation constant of water.
The question immediately arises whether the increase in hydro-
phobicity due to the conversion of SMT  to SMT" is sufficient
compensation. As an approximation, we may assume the K., to
be an index of hydrophobicity. Accordingly, the corresponding
free energy change associated with the hydrophobic effect is
AAGhygopn & —RT In (Ko," /Ky, ™) & —10.4 kJ mol ™. This
number could be in error, as K, of ions is sensitive to aqueous
composition. However, it is to be noted that each power of 10
increase in K‘,w')/ K, corresponds to just —5.7 k] mol~ o

On this basis the increase in hydrophobicity (—10.4 k] mol ')
is, thus, insufficient to overcome the proton exchange penalty.
This suggests an additional driving force is required for adsorp-
tion of the nascent SMT". In view of the competition experi-
ments that eliminate other possibilities, we postulate that the
additional driving force is the formation of a H-bond of unusual
strength with a surface carboxylate or phenolate group—e.g.,
[RSO,N(R')- - -H+ + -O,C-surf] . This type of H-bond, known as
a negative charge-assisted H-bond, (—)CAHB, owes its excep-
tional strength to the small ApK, (=~4) between the H-donor
(SMT") and the H-acceptor (a surface oxo-anion such as
carboxylate or phenolate). The small ApK, allows close sharing
of the proton and confers appreciable covalent character on the
H-bond.*"** While insufficient data exist to calculate the free
energy of H-bond formation AG?_}(:,\HT, between a sulfonamide
group and a carboxylate group, we note that AG{.)cann ranges
from about —56 k] mol * for hydrogen dicarboxylate conjugate
pairs, [RCO,---H---O,CR]™ (ApK, ~0), to about —50 k]
mol ™" for the acetate/phenol pair, [CeHsO- + +H- + - O,CCH5]
(ApK, = 5.2). Thus, it is likely that AG{_)canp between SMT and
a surface carboxylate, together with the gain in hydrophobicity by
converting SMT ™ to SMT", compensates for the proton exchange
penalty. In this regard, it is noteworthy that adsorption of carbox-
ylate ions on graphite, which has no oxygen functionality, is not
accompanied by hydroxide release As the pH and loading
increase, proton exchange of SMT ™ becomes energetica.llg' more
costly at a faster pace than placing a charge on the surface.” Thus,
adsorption of the anionic form SMT ™ grows from 0% of the total
SMT adsorption at pH 9.5 to 40% at pH 10.5, accounting for the
decline in stoichiometry. Competition for SMT adsorption by
PABA anion (Figure 5)—a steric and electronic analogue of the
p-aminobenzenesulfonamidate group—is consistent with formation
of a (—)CAHB, but not necessarily confirmatory.

In summary to this point, we propose that in the alkaline region
SMT adsorbs wholly or partly by proton exchange with water
followed by interaction of the resulting neutral molecule augmented
by a strong (— JCAHB between the sulfonamide moiety and a surface
oxylate. London—van der Waals and hydrophobic effects likely play
a role, recalling that aniline is competitive. However, this role cannot
be dominant, recalling that Ky is many orders of magnitude greater
than K. H-bonding between the amino and/or heterocyclic N and
surface moieties may contribute, as well, but only if they are not
out-competed by those with water. Zhang et al.™ discuss H-bond
involvement in sulfamethoxazole sorption by MWNT's but only in
a general way and without experimental support.

Region around pH 5. At initial pH 5.0-5.2, SMT" reaches
maximum percentage of total SMT in solution (99.3%). Adsorp-
tion at pH 5.0-5.2 was conducted as a function of CaCl,,
NH,Cl, or trimethylphenylammonium (TMPA") chloride con-
centration up to 0.1 M (Figure 7), where the molar cosolute:
SMT ratio is about 1 x 10,
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Figure 7. Effect of cosolutes on adsorption of sulfamethazine at pH
5.0-52: calcium, ammonium, and trimethylphenylammonium. Solu-
tion composition: 0.5% methanol. Added sulfamethazine, 12 x 10°°
mol L', The shaded band represents twice the standard deviation of
five to eight samples measured in the absence of cosolute.

Adsorption was unaffected by Ca®" and NH," ions and little
affected by ionic strength up to 0.3 M in the case of CaCl,.
However, it was suppressed by as much as ~8-fold by TMPA®.
Figure $6 (Supporting Information) demonstrates that the pH
decreases progressively from 3.5 to 4.8 upon adsorption. Calcu-
lated in the same manner as described above in the high-pH case
(Supporting Information), the stoichiometry of proton release is
appreciable but nonstoichiometric; ~15—27% of adsorption is
accompanied by proton release.

Adsorption of SMT occurring solely as the neutral molecule
(eq 6) is inconsistent with the competitive effect of TMPA" and
the release of protons induced by adsorption. Other possible
reactions are

SMT" + H,0 + BC = SMT'---BC + OH (7)
SMT" + BC = SMT"---BC (8)
SMT® + BC = SMT*...BC(—H") (9)
SMT® 4+ BC = SMT*=+++BC + HT (10)

Reactions 7—10 are written as being facilitated by develop-
ment of a positive charge on SMT. Richter et al.'' proposed that a
cationic form of sulfathiazole undergoes cation exchange on
dissolved Leonardite humic acid up to pH ~ 7.7. In reaction 7,
SMT" undergoes proton exchange with water, forming adsorbed
SMT" and releasing OH ™. The proton-transfer component of
reaction 7 is strongly disfavored (SMT" + H,O = SMT" + OH;
AG" = RT In K,; — RT InK,,, = +65.7 k] mol™"), however.
Richter etal.'’ did not report whether sorption of sulfathiazole to
dissolve humic acid was accompanied by OH ™ release. In our
case, reaction 7 is ruled out because the pH decreases with adsorp-
tion (Figure S6).

Reaction § illustrates proton transfer (—N*H- - - ~0—) from
an acidic surface functional group (most likely, -CO,H) to the
amino N, While proton transfer alone is unfavorable by at least
15kJ mol ™! (RT In 10/PK=="PK)) 4t 293 K because pK,, is less
than the pK, .. of acidic groups at pH §, it is augmented by the
H-bond that forms (of “moderate” strength in the Gilli
classification).’'** Reaction 9 involves tautomerization of
SMT? to the zwitterion in the adsorbed state. The free energy
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of SMT™ lies 15.7 kJ mol™ ! above that of SMT in water;" thus,
reaction 9 requires supplemental surface stabilization to com-
pensate for zwitterion formation. In reaction 10, SMT? under-
goes tautomerization to the adsorbed zwitterion and, in addition,
prompts the charcoal to release a proton. This reaction may thus
account for the observed drop in pH (Figure 56). Proton release
declines with loading (Figure S6) presumably because reaction
10 is disfavored with increasing [H*].

Reactions 6 and 8—10 are all supported by the data and may
take place concurrently. Our pH results suggest that reaction 10
accounts for 27% of adsorption at pH 5.4, declining to 15% at pH
4.8, and reactions 6, 8, and 9 for the remainder. On the basis of
our findings at pH 1, we suggest that the additional stabilization
of the cationic forms of SMT needed to overcome the unfavor-
able surface or internal proton-transfer step, as the case may be, is
achieved through formation of a 7"—m EDA bond of the
positively charged p-aminosulfonamide ring system with the
graphene surface (Figure 4). The «*—x EDA bond of SMT™
is expected to be weaker than the 7" —7 EDA bond of SMT" due
to the lower electron-withdrawing ability of the negatively
charged sulfonamide group. Further stabilization of the cationic
form of SMT would be gained by release of a proton from the
solid (reaction 10) to provide a negative site (Figure 4c) that can
interact electrostatically with the positive charge. Competition by
TMPA", a strong 71" -acceptor itself, is consistent with both
m'—x EDA and charge pairing, while lack of competition by
0.1 M Ca*" and NH," suggests that charge pairing is of lesser
importance than 7' — EDA.

Figure 4 summarizes the change in SMT speciation on the
surface as a function of pH. With increasing pH starting from 1,
SMT progressively sorbs as (a) the cation augmented by
" —a EDA forces and then (b) charge pairing; as (c) the
zwitterion stabilized by a (—)CAHB with the sulfonamide
group; or as (d) the neutral molecule stabilized by (—)CAHB;
and—at very high pH—as (e) the anion, which is destabilized
by charge repulsion. We also witness proton exchange with the
surface internally or with water that is compensated energe-
tically by these interactions. Not shown are van der Waals
forces, ordinary H-bonding and solvophobic effects, which
operate to one degree or another in all cases. Our mechanism
does not require the two rings of SMT to simultaneously lie
flat (stack) on the surface, While the rings are not coplanar in
the gas phase, there is a degree of free rotation about the
Ar—S—N—Ar bonds that would allow coplanarity without
much steric energy cost. Moreover, in an irregular slit pore,
non-coplanar rings could separately stack with different walls
that were themselves not parallel—planar.

We have identified new details in the sorption behavior of
sulfonamide compounds to biochar, which is likely representa-
tive of interactions with natural particles. These include the
formation of 7'~ EDA interactions with polyaromatic sur-
faces; the formation apparently of strong H-bonds with surface
oxyl groups, (—)CAHB; the significant contribution of the
zwitterionic form of the compound to sorption at intermediate
pHs; and the involvement of proton exchange phenomena to
facilitate these interactions, leading to release of hydroxide or
hydrogen ion to solution. In essence, both the pK,; and the pK,;
of sulfamethazine increase, and the zwitterionic form is stabilized
in the adsorbed state relative to the solution state. While the
behavior of sulfonamides towards black carbon in these terms
appears to be different than towards OC, further work may reveal
there is a lot in common.
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Figure S4. Isotherms of 2,4-dinitrotoluene and naphthalene on a wood charcoal
and graphite.

Calculation of OH- and H+ to adsorbed SMT stoichiometry (Figure S5)

Figure S6. Stoichiometry of H* release and change in pH upon adsorption of
SMT® by biochar.

- potential (mv)
h b b i o = mw s

Figure S1. Zeta potential versus pH in 1 mM KCI for 100 and 500 mg Agrichar.
Zeta potential was determined using a SurPAAS Electrokinetic Analyzer for
Solid Samples from Anton Paar® (Graz, Austria, EU). Samples were pre-
equilibrated for 48 h in 1 mM KCI at a ratio of 0.5 mg/mL. Prior to the
measurements, the liquid phase was renewed and then removed by filtration.
The zeta potential was measured four times at each pH and the average and
standard deviation calculated. The experiment was repeated the next day with
good reproducibility.
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Figure S2. Isotherm of sulfamethazine on Agrichar at pH 5.0-5.2 in 0.5%
methanol, 1.5 mM NaNs; and 10 mM CaCl, 20 °C and Freundlich fit.

Detailed Description of Sorption Methodology. Batch sorption was
performed in glass vials with PTFE-lined septum screw-caps. Solution
composition is specified for each type of experiment in the corresponding figure
or table. When applicable, pH was adjusted with NaOH or HCI and ionic
strength with NaCl. Initial experiments were carried out in the presence of 1.5
mM NaNj; to inhibit aerobic microbial degradation. The water-to-solid ratio was
adjusted to achieve > 20% of SMT uptake; data below 20% were rejected.
When methanol was used as a carrier solvent, the final methanol concentration
was kept below 0.5% v/v. Prior to spiking with organic solutes biochar samples
were pre-wetted in the experimental aqueous phase under gentle tumbling on a
Rugged Rotator for 48 hours in the dark at 20.0+0.2°C. After spiking with SMT
and other components the samples tumbled for an additional 48 h under the
same conditions. The samples were then centrifuged in a swinging bucket
centrifuge at 1800 revolutions per minute (rpm) for 20 minutes at 20.0°C and
the supernatant phase was sampled. A control (without sorbent) was run for

every sample.

Confidence tests showed no significant loss of SMT to vial walls, and no effects
of methanol carrier solvent on sorption below 0.6% methanol (v/v) for both the
SMT? and SMT"'. Spike-recovery tests with Agrichar were conducted by
equilibrating 20 mg with 0.09 mg SMT (final SMT concentration, 1.75 mg L) at
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pH 5 (where SMT® dominates) for 48 h. The solid was extracted with acetonitrile
[1] at 80 °C for 2 h. Percent recovery was 84 (SD = 4, n = 10). The high
recovery is indicative of physisorption. However, we cannot rule out a small
degree of chemisorption.

Rate of SMT sorption by Agrichar at pH 5.0-5.2.

The equilibration time was chosen to be 48 h based on the uptake rate profile
(Figure S2). Uptake was determined in sacrificed samples at 2-8 hours; 1, 2, 3,
7, 14, 21 and 28 days. SMT initial spiking concentration was 3 mg I'", solid-to-
solution ratio was 4x10™* g mI”' and SMT® was the predominant specie.

19 OO0 -080
0.8 98
& B"g
e
@ 04 - ;
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0.1 1 10 100 1000
Time (h)

Figure S3. Rate of SMT sorption onto Bestchar. Time zero concentration was 3

mg I' and the solid-to-solution ratio was 4x10™ g mI". Curve is fit to eq S1.

The data were fit to a three-parameter, double exponential (“two compartment”)
model [2]:

(_f'“" =] —(F et 4 I e'k'““'] (S1a)

fast slow
& f=oa

where G, is sorbed concentration at time ¢, andC

5, {moa

the sorbed concentration

at time infinity (equilibrium), and Fsow and Frast (= 1-Fsow) the mass fractions
and Kiast and Kejow [h’1] the first-order rate constants for transport into “fast” and
“slow” compartments of the adsorbent, respectively.

The ratio G /C,,__ is related to the corresponding solution phase concentrations

by
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v v '
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since, experimentally, C_, >>C

W, p=e "

The parameters from the best fit (shown in Figure S1) obtained by non-linear
least squares regression to eq S1 were:

Kiast = 2.05 (0.25) h'

Ksjow = 0.242 (0.024) h™

Fiast = 0.661 (0.034)

Fsiow = 0.339 (0.034)

r*=0.9818

Values in parentheses are the estimated standard error.

Although the concentration of SMT was still in decline when the experiment was
stopped at 28 d, based on this model more than >99.7% of the final equilibrium
uptake would be achieved within 48h. We make the reasonable assumption that
any additional SMT needed to reach true equilibrium sorbs by the same
mechanistic pathway(s) as the first 99.7%.

SMT Analyses. SMT was determined by high performance liquid
chromatography (HPLC) or liquid scintillation counting (LSC), depending on the
experiment. HPLC analysis was performed on an Agilent 1100 (Palo Alto, CA,
USA) with a fluorimetric detector. A 1-mL sample collected as above was pre-
column derivatized with fluorescamine (298%, TLC; Sigma-Aldrich) as
described in detail by Raich-Montiu et al. [1]. Sulfameter (Sigma-Aldrich) was
added as internal standard to correct for possible fluorescence attenuation over
the analysis period. The derivatized sample was then filtered through 0.45 um
nylon filter (Whatman), rejecting the first drops coming from the filter, and 50 pL
injected onto a 5 um Supelco Discovery C-18, 250 mm long x4mm i.d., column
(Bellefonte, PA, USA) fitted with a 5 ym Supelguard Discovery C-18 guard
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column. The mobile phase was 0.01 M aqueous formic acid adjusted to pH 3.4
and the flow rate was 1 ml min™'. Excitation and emission wavelengths were set
at 405 and 485 nm, respectively. External calibration curves were used to
estimate sample concentrations from the integrated peak areas. The method
limit of quantification was 0.2 pg L™ established on the basis of ten times the
baseline standard deviation of the chromatographs of blank extracts and low-
concentration standard solutions [3]. Analysis by LSC was performed by
passing the supernatant aliquot through a 0.45 um nylon filter, rejecting the first
1-2 mL, and mixing a known volume (1-3 mL) with 15 mL of Opti-fluor
scintillation cocktail (Packard Bioscience, Meriden, CT, USA) and in a TRI-
CARB 2900TR Liquid Scintillation Counter (Perkin-Elmer, Downers Grove, IL,
USA).
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Figure S4. Isotherms of 2,4-dinitrotoluene (open circles) and naphthalene
(closed diamonds) on a) maple wood charcoal and b) graphite. Data replotted
from [4].
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Calculation of stoichiometry of OH™ and H* with respect to adsorbed SMT
a) Alkaline Region

Adsorption of SMT™ by biochar starting at pH 9.5 is accompanied by the
release of hydroxide ion into solution (eq 5-6).

SMT™ + H,0 <—= SMT°+ OH" (5)
SMT? + BC =<—= SMT’--BC (6)

In order to determine the magnitude of OH™ release, the buffering capacity of

the biochar must be taken into account:
OH + BC === BC + H0 (S1)

At a given pH, the amount of OH™ released by SMT adsorption is the observed
amount appearing in solution plus the amount consumed by the biochar at the
final pH as determined in an independent titration experiment using the same
equilibration period (48 h) and temperature (20 °C) as the sorption experiment.
The titration curve was reported in Ni et al., (submitted). The alkaline region was
fitted to a cubic polynomial, with weighting by the dependent variable, giving the
following results:

y=0.001490x" —0.0412x* +0.3901x—1.251 (r* =0.9925)

b) Acidic Region.
Adsorption of SMT® by biochar starting at pH 5 is accompanied by the

release of protons into solution (eq 11).
SMT? + BC <—= SMT*-BC™ + H* (11)

In order to determine the magnitude of H* release, the buffering capacity of

the biochar must be taken into account:

H*+ BC === BCH" (S2)
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At a given pH, the amount of H* released by SMT adsorption is the observed
amount appearing in solution plus the amount consumed by the biochar at the
final pH as determined in an independent titration experiment using the same
equilibration period (48 h) and temperature (20 °C) as the sorption experiment.
The titration curve was reported in Ni et al., (submitted). The acidic region was

fitted to a cubic polynomial. The fit is shown in Figure S5.

— 0.20

0.18 y=- 1519107 x¥ + 3A7710°% x* - 2.399.10°" x + 6.580-10"
= 0.9984
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Figure S5. Titration curve of Agrichar in acidic region.
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Figure S6. Stoichiometry of H* release (closed circles) and change in pH (open
circles, dotted line) upon adsorption of SMT® by biochar. The crosshatch and
dotted line represent the controls (SMT? and water only) corresponding to the
samples.
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ABSTRACT

Commercial hardwood biochars ranging in N specific surface area of 0.1 — 427
m?/g were added to an agricultural soil at 0, 1, or 2% levels to determine whether they
would predictably reduce the pore water concentration of sulfamethazine (SMT). The
soil and biochar-soil mixtures were pre-weathered under mild (2 d, 20 °C) or more
severe (28 d, 40 °C) conditions before spiking. The carbon-normalized biochar-water

distribution coefficient (Ksc) of the biochars varied by a factor of up to 10, depending on
1
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biochar properties and SMT concentration. Except for the fast-pyrolysis biochar, Kgc
greatly exceeded the soil organic carbon-water distribution coefficient Koc. Sorption in
the mixtures increased as expected with biochar and dose. However, sorption was
dramatically over-predicted (by up to 10%°) by the sum of sorption to the individual
components, indicating a strong weathering effect even under the mild conditions. The
soil-subtracted weathered biochar-water isotherms were more linear, and the Kgc
values approached or lay within the range of Koc values reported for SMT in 19 soils.
Biochars both in intimate contact with soil and placed in a membrane bag suspended in
the solution showed reduced Np-B.E.T. surface area after weathering, implicating
fouling of the biochar surface by humic substances transferred through water. The
results indicate that only highly surfaceous, carbonaceous biochars would be useful for
stabilizing soil contaminated with compounds such as SMT. They also suggest that
weathering may attenuate the contribution of native (environmental) black carbon to

sorption of such compounds in soils and sediments.
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INTRODUCTION

Antimicrobials are used extensively in veterinary practices for promotion of
growth and control of infectious diseases. Because they are poorly metabolized, their
residues end up in soil where they may contribute to the proliferation of antimicrobial-
resistant pathogens,' potentially affecting humans.? The subject of this study is
sulfamethazine [SMT; 4-amino-N-(4,6-dimethylpyrimidin-2-yl)benzenesulfonamide], a
high-use sulfonamide antimicrobial.®* SMT and other sulfonamides have been found at
concentrations up to 900 mg kg™ in manure® and at parts-per-billion levels in soils and

adjacent environmental compartments.®

SMT is highly hydrophilic even in neutral form, where it predominates between
pH 3 and 7 (speciation diagram, Figure S1 in Supplemental Information section): [log
Kow: uncharged molecule (SMT?), 0.27; cation (SMT*), -1.3; anion (SMT"), -2.09].° For
agricultural surface soils, the soil-water distribution coefficients (Kg) for SMT range from
0.32 to 22 L kg™, and the organic carbon (OC)-water distribution coefficients (log Koc)
range from 1.59 to 3.02 (Table S1). The log Koc in a pig manure is 2.28.” These values
suggest that SMT is highly mobile and bioavailable in soil. Indeed, SMT has been found

in groundwater after fertilization with liquid manure.®

If SMT cannot be prevented from entering soil, it is of interest to find ways to
minimize its leaching, run-off and bioavailability. One way to stabilize the contaminant is
by addition of a strong adsorbent to the soil. A potentially suitable adsorbent is charcoal

produced from various organic wastes (biochar). Biochar has attracted interest as an
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soil amendment at levels up to 5%-10% by weight (~100 t/ha) in potting mixtures,
landscapes, gardens and agricultural fields to improve soil fertility and reduce
greenhouse gas emissions.® Lately they have been of interest as stabilizing agents of
contaminated soil.'”"® Related pyrogenic substances, known as environmental black
carbon (BC), occur naturally in soils from fires and fossil fuel soot deposition, in some
soils comprising up to a third of total OC. The presence of environmental or added BC
in soil and sediment can have important consequences for the efficacy of pesticides,'*"®

leaching, microbial degradation, and dermal and gastrointestinal bioavailability of soil-

borne contaminants.

The environmental BC component is thought to dominate sorption and sorption
nonlinearity of organic chemicals in soils and sediments, especially at low chemical
concentrations. The equilibrium distribution of contaminants among soil compartments

has been modeled'®"® by equations similar to the following,

Seuix = Seoit "Seon T8¢ " Sue (1)

where Sqhix, Seoi, and Sgc are the sorbed concentrations, respectively, of the mixture, the
non-BC soil components, and the carbon-normalized BC component; and f.i and fse
are the mass fractions, respectively, of non-BC soil and BC in the mixture. Sorption to
the non-BC soil is often assumed to be dominated by NOM, in which case S.ii = Socfoc
where foc is the mass fraction of OC in the soil. When the BC source is unknown,
application of eq 1 is hampered by the lack of generally-accepted methodology for

quantifying fsc, absence of an appropriate reference standard for BC, lack of clarity
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about which sorption isotherm model to apply to each component, and inability to
predict the effect of environmental weathering on the intrinsic adsorbent strength of

BC.20

In soil and sediment, BC surfaces are potentially altered over time by abiotic or
biotic oxidation and the deposition of NOM, ions and minerals. Oxidation of BC or AC
has been shown to suppress adsorption.”'** Reduction of the efficiency of activated
carbon (AC) in water purification applications by dissolved NOM or microbial biomass
("fouling”) is well known and is attributed to blockage of adsorption sites and/or pore
entrances.”® ?**° A few studies have addressed the effects of weathering of AC or BC in
soil and sediment.'”"® 2%® Many were concerned primarily with net impacts on practical
function (remediation, pesticide efficacy), rather than the root causes of weathering. The
majority of studies observed sorption attenuation after weathering, if only modest. Yet
the findings are mixed and depend greatly on compound, soil, and type of carbon
added. Field-weathering of ACs in soil or sediment up to 32 mo lowered the Kac of
spiked PCBs and PAHSs from ~0 to 1.4 log units.?® By contrast, pre-aging 5% AC in soil
under specified microbiological, chemical or physical treatments did not affect Kac of
dio-pyrene.”’” Kwon et al.*® observed a 2.3-fold decline of benzene Ky in a wood
charcoal-soil-water mixture pre-weathered at 45 °C for 1 mo. They also showed that
adsorption of apolar aromatic compounds to the raw charcoal was suppressed by
dissolved soil humic acid or when the charcoal was co-flocculated with the humic acid
by adding aluminum salts.?® Based on parallel reductions in N surface area in each

case, they attributed sorption attenuation to competition and pore blockage by humic

5
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substances.***® Hale et al.>” observed a decrease of 0.36 - 1.75 log units in Kac for dio-
pyrene in 5% biochar-soil mixtures following microbiological, thermal or physical pre-
treatment. Diuron sorption in a wheat straw ash-amended soil was attenuated by
weathering and also by soil substances extractable by 5 mM CaCl,."" However, 2 years
of weathering in the field decreased simazine sorption in a biochar-amended soil only
slightly, and actually increased its mineralization.'® Weathering of pine biochars (350
and 700 °C) had little effect on phenanthrene sorption in one soil, but decreased it 3-fold

in another soil.'2

In this study we determined whether addition to a soil of commercial biochars
could predictably reduce pore water concentrations of SMT after mild or more severe
weathering. Recently we reported a detailed mechanistic study of SMT sorption to one
of the biochars over a wide pH range.*° Little is currently known about the potential role
of BC in the sorption of ionizable compounds like SMT. Such an assessment, taking into
account possible natural sorption attenuation, is crucial for assessing hazard and

devising remediation strategies for these compounds.

EXPERIMENTAL SECTION

Materials. Procurement and handling of Agrichar®, Soil Reef®, Pure Black™,
and CQuest® biochars is detailed in the S| section. Table 1 lists feedstock, production

conditions, proximate and ultimate analyses, pore/surface characteristics and pH.
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The soil is a Mollisol (typic Hapludoll)®' from the 0 - 20 cm horizon of an
agricultural field in St. Joan de les Abadesses, Catalonia, Spain (42°14'10" N, 2°17'12"
E). It was air dried (48 h) and then sieved (2 mm). It has 19.6% clay-, 28.9% silt-, and
51.5% sand-size particles, 2.62% OC (Walkley-Black method®), cation exchange
capacity of 13.8 meq 100g™ (ammonium acetate®®), and pH of 7.42 (1:5 w/w of 10 mM
CaCl; and 1.5 mM NaNs). The non-clay minerals (73.5% of total mineral content) are
dominated by quartz, with small amounts of plagioclase, calcite, potassium feldspar and
dolomite; the clay minerals (26.5%) are dominated by illite/mica, with smaller amounts

of kaolinite, chlorite and smectite (XRD, Table S2).

Pore/surface analysis was determined by N, (77 K) and CO, (273 K) adsorption
on an Autosorb-1 (Quantachrome) after outgassing at 200 ‘C for biochars or 150 °C for

soil and biochar-soil mixtures.?* **

Sorption Experiments. The batch sorption methodology based on our previous
study® is given here briefly and in more detail in the S| section. Biochar, soil or their
mixtures were combined with 10 mM CaCl. and 1.5 mM NaN; background solution and
pH-adjusted with HCl to 5.0 — 5.2 (biochar alone) or left unadjusted (soil and mixtures).
The (flooded) solids were then gently agitated over a 48 h pre-wetting period at 20.0 *
0.2 °C prior to adding SMT (= 99%; Sigma—Aldrich) concentrate in methanol. Sorption
equilibration time was 48 h based on previous data with Agrichar.’® SMT was quantified
in the supernate by liquid chromatography. Confidence tests showed no significant

“bottle” losses or effects of methanol. *°
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Soil alone and biochar-soil mixtures were subjected to "mild” or “severe”
weathering conditions before adding SMT. Mild refers to the conditions of the pre-
wetting step described above, which are the mildest possible as restricted by our
sorption protocol. Severe refers to pre-incubation of the flooded solids for 28 days at
40.0 + 0.2 °C with manual shaking twice per day, followed by an additional 48 h at 20 °C
to allow system relaxation to the isotherm conditions before adding SMT. (Loss of water
was negligible.) Forty °C was chosen to simulate advanced environmental weathering.
We did not try to distinguish the individual effects of time and temperature. To determine
weathering effects on biochar surface area, in some experiments under otherwise
identical conditions, biochars were segregated from the soil by packing 1.5 g into a bag
made from two 40 mm x 80 mm x 0.9 mm sheets of nonwoven polypropylene fabric

sewn shut with cotton thread, and submerging the bag in the soil-water mixture.

Sorption data analysis. Data were fit to the Freundlich (eq 2), Langmuir (eq 3)

and Langmuir-Freundlich (eq 4) models.

S=K.-c~ (2)
i i
S =Sm.|.\ L™~ w 3
" 1+K.C, @)
g = max (K].I-'Cw )r (4)
"1 (K,.C)

where S is sorbed (mg kg™”') and C, is solute concentration (mg L ™). In equation 2, K is
the capacity-affinity parameter and N an exponent.* In eq 3, S"™* is the capacity and K

8
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the affinity parameter. In eq 4, S/ is capacity, Kir the affinity coefficient, and a an

exponent.®**” The value of S was calculated by mass balance from C,, and total SMT
mass added. The parameters were estimated by nonlinear regression weighted by the
dependent variable (Solver in MS Excel™).*® The best model in each case was selected
based on the minimum Root Mean Square Error (RMSE). Other models (Dual-Mode,

39-40
)

two-site Langmuir, modified Langmuir, and Brunauer—-Emmett-Teller were

substantially inferior.

The distribution coefficient (Ky, L kg ™), a function of concentration, is defined as

the ratio between S and C,,. To establish Ky curves, S was calculated via eqs 2, 3 or 4.
RESULTS AND DISCUSSION

Properties of the Biochars. The properties of the biochars vary widely (Table
1). CQuest stands in contrast to the others by having the lowest C, highest H/C ratio,
highest ash, highest volatile C, lowest surface area, and lowest porosity. This is likely
due to the pyrolysis time and temperature, which was shorter/lower for CQuest
(seconds at 450 — 500 °C) than the others (hours at 600 °C). Pyrolysis time and
temperature control the degree of carbonization, microporosity and fused ring size of
the polyaromatic platelets.*’ Nitrogen-surface area is less than CO.-surface area
because N diffusion is hindered at low temperature.** The long outgassing time
required for CQuest and the extremely slow equilibration with N at low pressure (p/py =
10°-10"*) for PureBlack and CQuest suggest some pore clogging by volatile C, and

could explain the greater range in N, than CO, surface areas.” *
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Isotherms for the Individual Sorbents. At the adjusted pH of 5.0 - 5.2 used for
the biochar isotherms, SMT? reaches its maximum value of 99.7% of total SMT (PKai,
2.28; pKaz, 7.42; speciation diagram in Figure S1). The traditional isotherm plots (Cw vs
S) are shown in Figure S2. Based on RMSE the Freundlich model (eq 2) universally fits
best (Table S3). To facilitate discussion of trends and comparisons, Kgc is plotted as a
function of Cy in Figure 1. Sorption among the biochars is seen to vary greatly in
magnitude and concentration-dependence. The Kgc varies by as much as 10* at low-
concentration, and consistently over the entire concentration range along the order:
CQuest < Pure Black < Soil Reef < Agrichar. The degree of linearity (N) ranges from
0.275 to 0.775 along the reverse order. Adsorption by the fast-pyrolysis biochar CQuest

stands out as being markedly less intense and more linear than the others.

As given in Table S4, log Kgc calculated by the Freundlich model at an
environmentally relevant value of C,, = 0.1 mg L™ correlates well with %C (r= +0.941, p
< 0.1), inversely with %H (r=-0.996, p < 0.01), and inversely with H/C ratio (r= -0.989,
p < 0.02), but poorly with percent ash (r = -0.763, p > 0.2). Log Kac(0.1) further
correlates with N», B.E.T. surface area (r= 0.909, p < 0.1), CO. micropore surface area
(r=0.880, p < 0.2), and CO, microporosity (r = 0.870, p < 0.2). (The corresponding
linear correlations of Kygc(0.1) with each of those properties are universally poorer,
even when expected theoretically, such as with surface area or pore volume.) Taken
together, the trends indicate that biochar affinity for SMT increases with the degree of
carbonization and micropore development in the biochar, consistent with other

studies.”** Maximum monolayer coverage may be calculated from the Freundlich
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capacity at SMT° water solubility (500 mg L") and planar molecular area*® (75.54 A?).
Relative to CO, micropore surface area (Table 1), the estimated monolayer coverage is:
Pure Black (1.3%) ~ CQuest (1.4%) < Soil Reef (4.7%) < Agrichar (22%). These values
are below 100% in part because CO.is smaller. Nevertheless, the trend is roughly the
same as the trend in Kgc(0.1), revealing that the greater the sorption affinity, the more
efficiently the surface is utilized. As volatile C content (Table 1) follows the reverse
trend, it is plausible that substances in the volatile C component reduce SMT surface

coverage efficiency relative to CO..

The isotherm for the St. Joan soil was best fit by the Langmuir-Freundlich model.
The Kasoi ranged from 0.31 to 0.83 L kg™ depending on concentration. It is believed that
the NOM fraction dominates sorption of SMT in soils of moderate OC content.*”** The
calculated Koc curve for St. Joan soil is shown in Figure 1, where it is compared with
the mean and range of Koc values reported for other soils (Table S1) divided into two
groups based on soil pH. The mean Koc for the pH 4.9 — 5.8 group is slightly greater
compared to the pH 6.7 — 8 group, possibly due to greater ionization of SMT® to SMT~ in
the latter. The Koc for St. Joan soil (pH 7.42) is just below the range reported for the pH

6.7 — 8 group.

The Kgc for Agrichar, Soil Reef and PureBlack are greater than the Koc for St.
Joan soil at all SMT concentrations. Furthermore, at liquid-phase concentrations less
than ~1 mg L™ — the upper end of the range found in groundwater near large-scale
animal feed lots® — the Kgc for Agrichar, Soil Reef and PureBlack exceed the mean Ko

reported for all soils. By contrast, Ksc for CQuest is comparable to the Ko for St. Joan
11
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soil over the entire range in SMT concentrations, and is below the mean Koc from the
literature. Thus, at environmentally realistic levels of SMT, Agrichar, Soil Reef and
PureBlack are expected to strongly enhance sorption of SMT when added to soils,

whereas CQuest is expected not to.

Knowing the effect of pH on sorption to the biochars is important because SMT
undergoes partial ionization (pKaz 7.42) between the pH of the biochar isotherms (pH 5
— 5.2) and the pH of the soil alone or biochar-soil mixtures (pH 7 — 8). In our previous
study® at a single concentration (20-30 ug/L) we saw a 2-fold decrease between 5 and
8 for Agrichar, the one shown later to give the strongest sorption enhancement in
biochar-soil mixtures. Therefore, we constructed additional isotherms for that biochar at
pH 5.21, 5.98, 7.10 and 7.94 (Figure S3). The isotherms show, first, that sorption
intensity varies little (= 0.23 log units) between pH 5.21 and 7.94, despite SMT
undergoing up to 77% dissociation over that range. Second, the isotherms cross over at
log Cw of —1.0 to -0.7; sorption decreases with pH above that range, and increases with
pH below that range. The crossover signifies a shift in mechanism as dissolved SMT
ionizes. The Sl section presents further data analysis and discussion that attributes the
small variation with pH and the isotherm crossover to substantial interaction of the
anionic species through strong ionic hydrogen bonding with surface carboxyl and/or

phenoxyl groups, as consistent with our previously study.*

12
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Isotherms of SMT in Weathered Biochar-Amended Soil. For soil-biochar
mixtures the Langmuir-Freundlich model fit best based on the RMSE in nearly all cases
(Table S5). (The Freundlich and Langmuir models were marginally better for the
unamended soils and the 2% Agrichar-soil under mild weathering.) Figure 2 plots Ky as
a function of Cu, comparing soil alone and the 2% biochar-soil mixture under both
weathering regimes. The analogous plots for the 1% mixture are shown in Figure S5.
The corresponding conventional isotherms (S vs Cy) are in Figure S6. Sorption in the
mixtures was enhanced compared to the soil alone in relation to the amount of biochar
added: 1% < 2% (except for CQuest under mild weathering, where 1% ~ 2%). Sorption
enhancement in the mixtures followed the same order as sorption to the biochars:
CQuest < PureBlack < Soil Reef < Agrichar. Agrichar gave the greatest enhancement,
up to 10°-fold. These results show that biochar addition can decrease the pore water

concentration of SMT in soil through sorption enhancement.

Weathering had no effect on sorption to the soil alone. However, in the mixtures
sorption was clearly attenuated between the mild and severe weathering regimes.
Weathering also decreased the nonlinearity of the isotherms, as is evident visually in

both Figures 2 and S5.

Predicting Sorption Enhancement by the Biochars and Quantifying the
Weathering Effect. The weathering effect can be quantified by comparing the observed
sorption with sorption calculated by assuming total sorption is the sum of two

independent, non-interacting domains, biochar and soil, neither of which undergo

13
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weathering. Substituting the Langmuir-Freundlich model used for the soil and the
Freundlich model used for the biochar into eq 1 gives:

Smn_pm! = (Sl‘l:-::nii : M} I-";:si1 b (KF_R(‘ 'Cu M )'fnr' (5)

1+ (K i €)™

In the case of Agrichar we can use the model in eq 1S (Sl section) that takes into
account pH-dependent speciation:

e i v STECKCSMT
Sape =| stzma iz o) | o ooy o SIE KisclSMT 1), (6)
I+(KLL.~--.| 'Cv- 1+ K, | SMT ]

Substituting into eq 5 or 6 the appropriate parameters for the individual biochar
and soil isotherms (Table S3 and S5), and the pH-dependent parameters for Agrichar
(S| section), results in the predicted Kymix curve for the 2% biochar mixtures in each
panel of Figure 2. The corresponding curves for 1% biochar are in Figure S5. First, note
that the pH correction for Agrichar is small. It is reasonable to expect that the pH
correction is small also for the other three biochars, although this will depend on pH
adsorption edges for each biochar. Second, for each biochar except CQuest, the
predicted Kymix is greater than the observed Kymix, more so as SMT concentration
declines, more so as weathering becomes more severe, and more so for 1% than 2%

biochar.

Thus, models that assume no cross-effect between biochar and soil over-predict
experimental data, even for the mild weathering conditions. Sorption after severe
weathering in the 2% Agrichar was from 10" to 10"° times lower than predicted, and in

14
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the 1% Agrichar was 10" to 10*° times lower than predicted, depending on solute
concentration. Soil Reef and Pure Black gave similar results except that they were even
more susceptible than Agrichar to mild weathering. Even at the 2% levels, Soil Reef and
Pure Black would be considered poorly effective at reducing SMT pore water
concentration. No weathering occurred for CQuest, the weakest biochar sorbent; in fact,
addition of CQuest resulted in slightly greater sorption than predicted at both levels and
for both weathering regimes. The reason for this slight weathering enhancement is

unclear.

Attributing all weathering effects in the mixture to the biochar component permits
calculation of the intrinsic Kgc for weathered biochar after subtracting out the
contribution of the soil:

K = K s i S {S - (XI,F..--n -C, )"' i (7)
Joe  [3cCu l Hhel 1+ (K[_I_ ____ i }" """

BC

Plots of Kgc vs. Cw are shown in Figure 3 for the 2% mixture and in Figure S7 for the 1%
mixture, along with those for the raw biochar from Figure 1. Compared to the raw
biochar, weathering suppresses the intrinsic Kgc by as much as 10%°-fold, depending on
the biochar, SMT concentration, biochar concentration, and the weathering regime.
Suppression of Kgc by weathering increases as SMT concentration decreases. This has
the effect of increasing the linearity of the isotherm systematically with degree of
weathering (raw = mild - severe). Suppression of Ksc by weathering is greater for
biochar at the lower than at the higher concentration. This implies that the weathering

agent is limited. The fast-pyrolysis biochar CQuest was an exception to the above
15
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trends. Both the intrinsic Ksc and the linearity for CQuest actually increased slightly with

weathering.

Biochar-soil mixtures without SMT were subjected to the severe weathering
conditions in order to determine the effect on Np-B.E.T. surface area (Table 2).
Weathering had no significant effect on soil surface area (footnotes to Table 2). Except
for CQuest, weathering generally caused a reduction in biochar surface area.
Weathering reduced the surface area of each mixture relative to that calculated for the
non-weathered mixture from the sum of the surface areas of the components (entries 1-
4). Compared to the raw biochar (entry 5), weathering decreased the intrinsic surface
area of the biochar in the mixture calculated by assigning all weathering to the biochar
(entries 6 and 7). Biochars segregated in a membrane bag suspended in the soil slurry
at the biochar-soil ratio of 2% lost appreciable surface area compared to the raw
biochar (entry 8 vs 5). However, the segregated biochars lost less surface area than the
biochars weathered in intimate contact with the soil slurry at the same 2% ratio (entry 8
vs entry 7). This is consistent with a fouling mechanism in which substances from the
soil are transferred to the biochar surface through the aqueous phase, if it is assumed
that mass transfer to biochar particles inside the bag is hindered. Biochars weathered in
intimate contact with soil lost more surface area in the 1% than in the 2% biochar-soll
mixtures (entries 6 and 7). This is also consistent with a fouling mechanism if one
assumes that foulant availability from the soil source is limited—i.e., foulant coverage is
greater when less biochar is present. Whether this limitation is kinetic or thermodynamic

is undetermined. The results for CQuest were not as reliable due to its low raw surface
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area; both intimate and segregated mixtures of CQuest even experienced slight
increases in surface area with weathering, which is concordant with the slight increase

in sorption (Figures 2 and S5).

Environmental Implications. The results indicate that it is possible to
appreciably reduce the pore water concentration—therefore, the mobility and
bicavailability—of SMT in soils that have received contaminated manure by amending
the soil with biochar at levels of a few percent, provided the biochar is highly adsorptive
to begin with. This would provide extra value to biochar as a soil amendment above its
reputed values as fertilizer and carbon sink. Enhancement of SMT sorption depends
dramatically on the biochar source. Adsorbent strength is favored by conditions of slow
compared to fast pyrolysis, and correlates with surface area, porosity, percent carbon,
and inversely with H/C ratio. This information is useful in tailoring biochars for

contaminant immohbilization purposes.

The weathering effect on SMT adsorption in biochar-amended soil is dramatic
and manifested very quickly. For Soil Reef and PureBlack weathering quickly reduces
the intrinsic Kgc to values approaching Koc for the St. Joan soil and within, or even
below, the range of Koc values reported for agricultural soils (bars in Figure 3). In those
cases, a comparable degree of enhancement might be achieved by adding a
comparable amount of carbon from a traditional source, such as compost or biosolids.

The results also show that a strong weathering effect may occur within the timeframe

17
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typical of most sorption experiments (i.e., a few days). Thus, in a weathering study, the
appropriate “non-weathered” control isotherm should be the one calculated by the sum
of the individual component isotherms, not the experimental isotherm of the freshly-

made mixture, as most studies have used.

In light of these and previous findings,'® 2> %' the most likely cause of the
weathering effect is fouling of the BC by transfer of NOM from soil through soil solution
to the BC surface where it competes with SMT for adsorption sites or render some
fraction of sites unavailable by blocking pore entrances. The decrease in BC surface
area after weathering supports a mechanism in which the foulant transfers through the
aqueous phase because the decrease was observed even when the biochar was
separated from the solids. While pore water cations are reported to be competitive
against some organic adsorbates on carbonaceous surfaces,***® SMT adsorption by
Agrichar was unaffected by Ca® addition up to 0.1 mole/L.** Thus, metal cation
competition is ruled out. Fouling by mineral precipitates is also a possibility but unlikely
given the short timeframe. Sorption could also be attenuated by air- or microbial
oxidation of the biochar surface. Studies indicate that polar sites attract water clusters
that crowd out organic solutes.?'*®? Although surface oxidation may be important over
the long term, in the present case major weathering takes place within a few days in an
azide-poisoned medium. Because the baseline case is the sum of the individual
component isotherms constructed under the same conditions as the “mild” weathering
case, it is unlikely that oxidation contributed to the weathering effect we see under the

mild regime, although oxidation could have contributed under the severe regime. Hale
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et al.* found no significant change in elemental composition, surface area, or cation
exchange capacity of a corn stover biochar alone subjected to specific biological,
chemical or physical weathering conditions (except a change occurred in cation
exchange capacity at 120 °C), despite finding up to 56-fold decline in Kgc for pyrene in

the biochar-soil mixture after pre-weathering under the same conditions.

With the caveat that comparisons among different studies are tenuous because
the sorbents and conditions vary, sorption of SMT to the biochars of this study seems to
be more strongly affected by weathering than does sorption of other compounds to

2 atrazine™,

other biochars: e.g., benzene®, chlorinated aromatics®, PAHs*"
simazine'®, and diuron."" '® Further studies are needed to establish structure-property
relationships. As humic substances consist of relatively large molecules, they may
compete better against larger than smaller solute molecules.?® Humic substances may

also compete more favorably against compounds with which they share similar specific

electronic interactions at the surface, such as hydrogen bonding.*

Among the slow-pyrolysis wood biochars is the first consistent evidence of the
trend toward greater sorption linearity with weathering. A previous study'? was
inconclusive, as it found that phenanthrene sorption by pine biochar-amended soils
became more linear with weathering for the soil having the lowest OC, but less linear for
the two other soils. Assuming organic matter fouling, the increase in sorption linearity
that accompanies weathering of biochar can be explained by classical competition
theory: competitive pressure from a co-solute on a principal solute will diminish with

increasing principal solute concentration, having the effect of flattening the solute’s
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isotherm.>* A change in sorption linearity is critical information for achieving accurate

predictive modeling of chemical fate in biochar-amended soil.

We conclude that weathering must be an important consideration in efforts to
anticipate the impacts of biochar amendment on adsorption of organic compounds, and
possibly other functions of biochar that depend on pore/surface characteristics. Further
research is clearly needed to sort out the effects of solute structure, BC properties,
chemical makeup of soil organic matter, relative fouling ability of soil organic matter vs.
manure organic matter, and the effects of weathering over much longer periods than we
employed here. We believe caution should be used when attempting to quantitatively
apportion sorption to the BC fraction of soil unless weathering is taken into accounted. If
our results can be extrapolated to other charcoals and other compounds, it is possible
that the contribution to sorption by environmental BC is lower than commonly believed
owing to the buildup of humic films on the BC surface. There is growing evidence to
support that conclusion. We recently showed that sorption of NMR relaxation probe
compounds was non-selective for the aromatic fraction of a high-organic matter soil
despite the presence of 8% by count ‘opaque’ particles of charcoal in the sample.?® Our
results here also signal caution in the use of pre-combustion at 375 °C to burn off OC as
a means of estimating the sorption potential of the original environmental BC. For any
environmental BC that may survive volatilization under those pre-combustion
conditions,”® the burning off of humic coatings will undo the weathering effect, resulting

in artificially high adsorption and misleading information.
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SUPPORTING INFORMATION

Further details are available on literature Ky and Ko for soils; structure and speciation
diagram of SMT; sources of biochars; soil mineralogy; sorption and analytical
methodology; isotherms for biochars, soil and mixtures; model fitting parameters; pH
effect on the Agrichar isotherm; correlations between Kgc and biochar properties;
distribution coefficient (Kasei and Kumix) vS. solute concentration for the soil and 1%
biochar-amended soil; Kgc for the raw and weathered biochar at the 1% level; and
Langmuir-Freundlich coefficients for biochar-amended soils. This material is available

free of charge via the Internet at http://pubs.acs.org .
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Table 1. Physicochemical properties of biochars.

. . Pure
Agrichar Soil Reef Black CQuest
Feedstock Hardwood  Hardwood  Mixed Hardwood
litter chips hardwoods  sawdust
(Eucalyptus
spp.)
Method of production Slow Slow Slow Fast
pyrolysis, pyrolysis, Pyrolysis;  pyrolysis,
600 °C 600 °C temp. 450-500 °C
unknown
C, % dry weight® 91.7 77.4 80.9 70.5
H, % dry weight” 0.9 20 26 3.3
Atomic H/C 0.116 0.303 0.385 0.555
Ash, % dry weight? 1.4 7.8 3.1 10.9
volatile C, % of volatile 6.5 14.4 20.7 31.0
plus fixed C°
N.-B.E.T. surface area 427 338 46.6 <0.1
(m*g")°
CO. GCMC cumulative 614 578 392 157
surface area, 0-1.4 nm
(m2 g-1)n‘
CO, cumulative 0.18 0.17 0.1 0.045
porosity (0-1.4 nm)
(cm’g’)’
pH® 7.9 7.9 7.55 6.3

?Galbraith Laboratories, Inc., Knoxville, TN, USA. Ash content was residue after combustion at
900°C.

®Hazen Research, Inc., Golden, CO, USA.

°Based on Brunauer-Emmett-Teller fit of the N, adsorption isotherm at 77 K. CQuest gave
unrealistic parameters.

9 Based on Grand Canonical Monte Carlo Density Functional Theory analysis of the CO
isotherm at 273 K.

® Solid-to-pure water ratio 1:20 (w/v), after gentle mixing for 48 h.
26
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Table 2. Surface area (N> B.E.T; m? g”') of non-weathered and weathered biochars in
1% and 2% biochar-soil mixtures.?

Entry System Agrichar Soil Reef Pure Black CQuest
1 non-weathered 1% mixture® 7.65 6.76 3.85 3.39
2 weathered 1% mixture 5.39 413 3.94 3.57
3 non-weathered 2% mixture” 11.9 10.1 4.28 3.35
4 weathered 2% mixture 8.6 4.87 3.67 4.02
5 non-weathered biochar 427 338 46.6 <0.1°

6  biochar weathered in intimate contact 185+15 59 +15 39+15 3%15
with soil in 1% mixture (calc.)”

74 biochar weathered in intimate contact 254 +8 688 9+8 25+8
with soil in 2% mixture (calc.)”

8 biochar weathered in membrane bag 355 137 3.46 1.55
suspended in 2% mixture

? Estimated uncertainty, + 5% of values, unless specified.

® Calculated from the specific surface areas of the non-weathered biochar and non-weathered
St. Joan soil (3.42 m*g™).

° B.E.T. parameters were unrealistic in this case.
4Calculated after assigning all weathering effects to the biochar component by:

S = [Smm_m = (1= Fac)® o ]/fm, , where S,,wea is the specific surface area of the

weathered biochar, mixture, or soil alone (3.73 m* g'), and fxc is the fraction of biochar present
in the mixture.
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Figure 1. Carbon-normalized biochar-water distribution coefficients (Kgc) at pH = 5 —
5.2 plotted against aqueous SMT concentration for Agrichar (circles), Soil Reef
(triangles), PureBlack (diamonds) and CQuest (squares). Solid lines correspond to the
Freundlich model fits (Table S3). Dashed line and dot-dashed line represent mean Koc
reported for 14 soils at pH 4.9 — 5.8 and for 19 soils at pH 6.7 — 8 (Table S1), with bars
indicating the range. Dotted line is the K, curve for St. Joan soil atpH =7.3 - 7.4,

Figure 2. Distribution coefficients of SMT for soil alone (Kysei) and 2% biochar-
amended soils (Kimix) vS. solute concentration. Solid line is the predicted Ky mix
assuming no weathering from eq 5. Dashed line is the pH-corrected predicted Ky mix

from eq 6.

Figure 3. Carbon-normalized intrinsic adsorption coefficient (Kgc) of sulfamethazine for
raw and weathered biochars. Weathering was conducted in 2% biochar-soil mixtures
under mild or severe conditions. Raw (solid lines) are taken from Figure 1, and
weathered are calculated by eq 7. For Agrichar, short-dash line is raw corrected for pH.
The bar shows the mean and range of literature Koc values for agricultural fields (Table
S1). The blue dotted curve is Koc for St. Joan soil.
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Figure 1. Carbon-normalized biochar-water distribution coefficients (Kgc) at pH = 5 —
5.2 plotted against agueous SMT concentration for Agrichar (circles), Soil Reef
(triangles), PureBlack (diamonds) and CQuest (squares). Solid lines correspond to the
Freundlich model fits (Table S2). Dashed line and dot-dashed line represent mean Koc
reported for 14 soils at pH 4.9 — 5.8 and for 19 soils at pH 6.7 — 8 (Table S1), with bars
indicating the range. Dotted line is the K, curve for St. Joan soil atpH =7.3 - 7.4,
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Figure 2. Distribution coefficients of SMT for soil alone (Kusei) and 2% biochar-
amended soils (Kymix) vs. solute concentration. Solid line is the predicted Ky mix
assuming no weathering from eq 5. Dashed line is the pH-corrected predicted Ky mix

from eq 6.
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Figure 3. Carbon-normalized intrinsic adsorption coefficient (Kgc) of sulfamethazine for

raw and weathered biochars. Weathering was conducted in 2% biochar-soil mixtures

under mild or severe conditions. Raw (solid line) are taken from Figure 1, and

weathered are calculated by eq 7. For Agrichar, short-dash line is raw corrected for pH.

The bar shows the mean and range of literature Koc values for agricultural fields (Table

S1). The blue dotted curve is Koc for St. Joan soil.
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Figure S1. Left: Chemical structure of sulfamethazine (SMT), acidity constants
reported in literature’ and the equilibria between species. Right: SMT speciation
diagram as a function of pH.

Procurement of Biochars

Agrichar® was a gift from BEST Energies Australia, Somersby, Australia.
Soil Reef® was a gift from EcoTechnologies Group, LLC, Berwyn, PA, USA.
Pure Black™ originally purchased from BuyActivatedCharcoal.com, Crawford,
NE, USA, was a gift from Prof. Nicholas Basta (Ohio State University). CQuest®
was purchased from Dynamotive Energy Systems Corp., McLean, VA, USA.
Agrichar and CQuest were powdery and used as received; the others were
gently crushed to pass a 2mm sieve. Biochar and air-dry soil in a 1% or 2%

(w/w) ratio were pre-blended on a roller mixer for 24 h.

X-ray powder diffraction

Qualitative and semi-quantitative phase analyses were performed by X-
ray powder diffraction. Both powder and oriented aggregate samples were
prepared and analyzed. From the powder sample a semi-quantification of the
non-clay minerals was achieved and a ratio 82/18 Quartz/lllite was determined.
The oriented aggregates were analyzed as prepared, after treatment in ethylene
glycol and after thermal treatment at 550 °C. Four kinds of clay minerals were

identified and a semi-quantification between them was carried out. A final global
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semi-quantitative analysis of clay and non-clay minerals was then obtained
(Table S2).

Sorption Methodology and SMT Analyses

Sorption of SMT (= 99%; Sigma-Aldrich) was determined in batch in 10
mM CaClz; and 1.5 mM NaN3z background solution using a solids-to-liquid ratio
to ensure > 20% SMT uptake: 4x10™ (Agrichar and Soil Reef), 1x10? (Pure
Black), 1x10" (CQuest), 4x10? (Agrichar-soil mixtures) and 6x10™" (other
biochar-soil mixtures and soil alone).

The initial pH was adjusted to 5.0 — 5.2 with HCI for biochar alone, but
left unadjusted for soil and soil-biochar mixtures. The solids were pre-wetted by
flooding with 70% or more of the final background solution volume and gently
agitated for 48 h at 20.0 £ 0.2 °C in a rotary mixer, prior to adding SMT in a
small volume of methanol (final methanol content, 0.5% v/v). A parallel sorbent-
free control was run with each sample. Vials were gently mixed at 20.0 £+ 0.2 °C
for 48 h.

The pH changed only slightly, if at all, during sorption equilibration. The
final pH is the one used in calculations. The average final pH for St. Joan sail
alone was, mild (7.51), severe (7.49). The average final pH for the 1% mixtures
was (mild; severe): Agrichar (7.07; 7.09), Soil Reef (7.46 7.64), PureBlack
(7.46; 7.59), and CQuest (7.54; 7.66). The average final pH for the 2% mixtures
was (mild; severe): Agrichar (7.43; 7.11), Soil Reef (7.53; 7.68), PureBlack
(7.56; 7.65), and CQuest (7.61; 7.99).

At termination of an experiment reaction vials were centrifuged and the
(now clear) supernatant filtered (0.45 pm). SMT was quantified in the
supernatant by liquid chromatography (LC) on an Agilent 1100 (Palo Alto, CA,
USA) using ultraviolet detection (UV; 268 nm) or fluorescence (FL; 405 nm
excitation, 485 nm emission) detection, depending on the concentration range,
and employing external calibration. The columns were a 5 Jm, 250 mmx4mm
Supelco Discovery C-18 column (Bellefonte, PA, USA), or a 5 um, 250x4mm
Merck LiChrospher 100 RP-18 (Darmstadt, Germany, EU). The samples were
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filtered (0.45 um nylon filter). For the UV method, 50 pL was injected into the
mobile phase consisting of 80% 10 mM acetic acid/ammonium acetate (pH 4.5)
and 20% acetonitrile flowing at 1 ml min™. For the FL method, a pre-column
derivatization method was used.? A 1-mL aliquot was mixed with 1 mL
HCO,H/HCOzNa buffer (pH 3.4), and then combined with 2 mL 0.2%
fluorescamine (298%, Sigma-Aldrich) in acetonitrile. Sulfameter (Sigma-Aldrich)
was added as internal standard to correct for fluorescence attenuation, and the
mixture left to stand for 22 h in the dark. After filtering, 50 uL were injected to
the chromatographic system. Mobile phase consisted of a 30:70 (v/v) of 10 mM
aqueous HCO,H/HCO2Na (pH 3.4) and acetonitrile at 1 ml min™. The limit of
quantification (10-times baseline noise) was 13 or 0.2 pg L™ for UV or FL,

respectively.

Confidence tests showed < 1% “bottle” losses and = 3.5% effects on

sorption by up to 0.6% methanol.
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Figure S2. Sorption isotherms of SMT at pH = 5.0 - 5.2 on Agrichar (circle), Soil
Reef (triangle), PureBlack (diamond) and CQuest (square). Sgc is the carbon-
normalized sorbed concentration by the biochar, and C,, is the liquid-phase
concentration. Solid lines correspond to Freundlich fits.
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Dependence of Sorption by Agrichar on pH.

Sorption to Agrichar between pH 5 and 8 is shown in Figure S3.

105.0 4 —e—pH=5.21 (0.01)

--8-- pH = 5.98 (0.02)
—¢+-pH= 7.10 (0.10)
vy pH = 7.94 (0.07) <8
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Figure S$3. Agrichar sorption isotherms at different pH values and the
simultaneous fit to a four-term dual speciation model (eq 1S). Sorbed
concentration is referenced to carbon.

The isotherms were fit to a two-term model, the first dependent on the
concentration of SMT® in soluton and the second dependent on the
concentration of SMT™ in solution. The first was chosen to obey the Freundlich
equation, congruent with our experience with all four biochars at pH 5 where
SMT® dominates the speciation in water (Figure S1). The second term was

chosen to obey the Langmuir equation. Total sorption is thus given by,

SE Ko [SMT ]
LEBC [SMT_ ]

Sae = Klae [SMT°]™ + (18)

1+ K,
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e K,
and [SMT :|—( w m

(H]
K, +[H]

where [SMT“] =G

and where K ,.and N;. are the Freundlich affinity and exponential parameters

corresponding to SMT®%; s™* and K, ,.are the Langmuir maximum capacity

and affinity parameters, respectively; and Kz is the second acidity constant of

SMT (1074,

A simultaneous optimization of eq 1S for all four parameters at all pH,

with 50 data total, gave (standard error): log K!.. = 4.21(0.02), N.. =

0.260(0.011), log S = 4.29(0.03) and X, ,. = 1.69(0.41) and r> = 0.980. As a

check, we separately fit the isotherm at pH 5.21 to the Freundlich equation (20

data; log K',. = 4.22(0.02); N’. = 0.275(0.015); r* = 0.980) and then used the

resulting parameters as constants in eq 1S in a simultaneous optimization of the

isotherms at the other pHs (30 data; log Sy = 4.22(0.03); K, ,. = 2.41(0.68),

r* = 0.980). Figure S3 displays the simultaneous fit using the four-parameter fit
to the eq 1S. The goodness of fit for both approaches and the reasonable
agreement of the parameters between the two approaches supports a
mechanism in which sorption can be modeled as being contributed separately

by two processes.

At pH 7.94 the SMT? term of eq 1S contributes slightly more than the

SMT™ term (Figure S4).
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Figure S4. Species contributions to total carbon-referenced sorption of
SMT to Agrichar at pH 7.94: data (open triangles), fit to dual-speciation model

(eq 1S, solid curve), calculated contribution of SMT term (dashed curve), and

calculated contribution of SMT™ term (dashed-dot curve).

In our previous study’ we postulated that adsorption occurs according to
the depiction in Scheme 1. We showed that up to pH ~9.5 adsorbed SMT exists
predominantly as the neutral form, SMT g (possibly also the zwitterion, SMT*"
ads). Above pH ~9.5 SMT.4s exists as a mixture of SMT%qs and SMT .4, the two
species becoming roughly equal in concentration by about pH 9.8 — 9.9. This
suggests that the pKazags of SMT is about 2.3 — 2.4 units greater than pK,. of
SMT in solution (7.42). Thus, at pH 7.94, SMT" in solution generates mainly
SI‘».*'ITUa.E,s on the surface. In solution we observed an increase in pH
simultaneous with adsorption, consistent with proton-transfer to SMT ,4s to form

SMTY,¢s, as shown.?
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Scheme 1.

Adsorption of SMT is augmented by formation of exceptionally strong
ionic hydrogen bonds between the sulfonamide group and carboxylate and/or
phenolate groups on the BC surface that have intrinsic pKa values comparable

to pKa2. This reaction can be written,

RSO:NR™ + H" + "O-char = [RSO,NRHO-char] (285)

Our results here are consistent with that hypothesis.
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Figure S5. Distribution coefficients of SMT for soil alone (Kgsoi) and 1%
biochar-amended soils (Kamix) VvS. solute concentration. Solid line is the
predicted Kgmix assuming no weathering from eq 5. Dashed line is the pH-
corrected predicted Ky mix from eq 6.
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Figure S6. SMT sorption isotherms for the biochar-amended soils. Square,

triangle and circle symbols represent 0, 1 and 2% levels, respectively. S refers

to SMT concentration in the total solids. Solid lines correspond to the Langmuir-

Freundlich model fits (eq 4). Equilibrium pH values are given in Figures 2 and

S5.
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Figure S7. Elemental carbon-normalized intrinsic adsorption coefficient (Kqsc)
of sulfamethazine for raw and weathered biochars. Weathering was conducted
in 1% biochar-soil mixtures under conditions of mild or severe exposure. Raw
are taken from Figure 1, and weathered are calculated by eq 7. For Agrichar,
short-dash line is raw corrected for pH. The bar shows the mean and range of
literature Koc values for agricultural fields (Table S1). The blue dotted curve is

Koc for St. Joan soil.
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Table S1. Reported soil-water distribution coefficients (Kq) and organic-carbon
normalized sorption coefficients (Koc) for SMT in soils. The table only includes
soils having a pH ranging from 4.9 to 5.8 and from 6.7 to 8.

Reference

Number pH 0C (%) Ka (L-kg™) Koc (L-kg"™)
4 55 01 0.58 579
55 1.4 1.22 90
55 22 2.52 115
55 27 3.77 140
55 3.8 3.91 103
5 53 1.0 4.60 460
56 1.0 3.9 390
56 1.4 4.50 409
5.4 21 22 1048
5.7 21 17 810
6 5.8 0.7 1.20 174
5.2 25 3.10 125
49 1.0 2.00 208
49 1.22 1.00 82
4 7 01 0.64 640
7 1.4 0.98 70
7 22 1.98 90
7 2.7 2.55 94
7 3.8 2.84 75
8 0.1 0.32 320
8 1.4 0.55 39
8 22 1.33 60
8 2.7 1.38 51
8 3.8 1.70 45
5 74 1.0 2.50 250
6.7 21 14 667
72 21 10 476
7.7 21 9.80 467
7.2 1.1 4.00 364
73 1.1 3.10 282
6.9 1.1 1.00 82
7 1.6 2.40 149
8 75 1.6 0.79 49.1
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Table S2. Soil mineralogy: global semi-quantitative results for the soil minerals.

Clay minerals (%) Non-clay minerals (%)
lllite/mica 12.7 Quartz 58
Kaolinite 6.4 Plagioclase 6
Chlorite 4.8 Calcite 5
Smectite 2.4 Potassium feldspar 3

Dolomite 1:8

Table S3. Regression Freundlich parameters for SMT sorption on the biochars
at pH = 5.0 — 5.2. Standard deviations are given in parentheses.

Sample Nur;:tear of Log K N r
Agrichar 20 4.22(0.02) 0.275(0.015)  0.980
Soil Reef 20 3.40 (0.12) 0.346 (0.010) 0.992

PureBlack 20 2.56 (0.11) 0.395(0.010) 0.995

CQuest 20 1.23 (0.17) 0.775(0.017)  0.997
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Table S4. Linear and semi-log correlation coefficients (r) between SMT sorption
(Kggc at pH = 5.0 — 5.2 calculated by the Freundlich model at C,, = 0.1 mg L)
and biochar physicochemical properties from Table 1.

. - rfor correlation rfor correlation
Physicochemical
roperty between Ky gc between log Ky gc
P and property and property
C, % dry weight +0.9414°
H, % dry weight -0.9962°¢
Atomic H/C ratio -0.9887"
Ash, % dry weight -0.7633"™
1 0,
Volatlle C, /i: of -0.9686°
volatile plus fixed
area (mz g") +0.7111 f0,9087
CO, GCMC
cumulative +0.5732™ +0.8796°

surface area,
0-1.4 nm (m*g™)
CO, cumulative
porosity (0-1.4 +0.5588" +0.8703°
nm) (cm* g™

Significance levels: "™ not significant,p < 0.2, p<0.1,°p <0.05, p <0.02 and
°p<0.01.
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4.2.3. Discussio dels resultats
Sorcio de SMT en el sistema biochar-aigua

S’ha estudiat la sorci6 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 pirdlisi diferents presenten un interval de propietats
fisicoquimiques (Taula 3.2, pagina 94).

Les isotermes de sorcié de SMT en els sistemes biochar-aigua s’han obtingut a pH 5, on
predomina I'espécie neutra de la SMT. En la Figura 4.3 es representen el valors de Kygc
en funcié6 de Cw. En aquesta figura els valors de Kj s’han normalitzat al contingut de
carboni de cada biochar (Kygc) per poder comparar amb els valors de Koc de SMT en sols
que es troben en la bibliografia.

100 - K4

Kapc = %) (4.6)

Els valors de Kygc oscil-len entre 10" i 10° en funcié del biochar i de la concentracié de
SMT. L’Agrichar, amb una superficie especifica més elevada, és el que proporciona una
retencié més efectiva de SMT. La Figura 4.3 mostra com Kjgc disminueix amb la Cy. A
més, la figura també mostra com Agrichar, Soil Reef i Pureblack, per sota d’'una Cy de
SMT d'1 mg L, poden presentar una sorcié6 de SMT més elevada que la mitjana de 14
valors de Koc procedents de la bibliografia corresponents a sols de pH 5 [46-48]. Per
contra, el CQuest presenta una sorcié molt inferior a la dels altres biochars i els valors de
Koc bibliografics.
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Figura 4.3. Kygc en funcié de Cy en diferents biochars (pH 5 — 5.2). Simbols: cercles (Agrichar),
triangles (Soil Reef), rombes (PureBlack) i quadrats (CQuest). Les linies sodlides representen els
ajustos de cada isoterma al model de Freundlich. Les linies discontinues representen la mitjana
dels valors de Koc corresponents a sols a pH 5 de la bibliografia.

100

Les dades experimentals s’han ajustat al model de Freundlich (equacié 2.3), que ha
demostrat que la intensitat de la sorcié (Kr) augmenta en funcié del grau de carbonitzacioé
(relacio H/C) i la superficie especifica del material (Figura 4.4). Aixi doncs, la magnitud de
la sorcié de SMT en aquests materials segueix el seguent ordre: Agrichar > Soil Reef >
PureBlack > CQuest (que coincideix amb el grau de carbonitzacid), indicant que la
retencié 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
carbonitzacio (Figura 4.4). Tal com s’ha comentat en la introduccio, la no linealitat es pot
atribuir a interaccions especifiques entre la SMT? i setis actius en la superficie del biochar.
Per tant, el sorbent presenta una saturacié progressiva a mesura que augmenta Cy,
indicant que cada cop es més dificil per a les molécules de sorbat trobar aquest tipus de
setis disponibles. Aquesta pérdua de linealitat fa que la magnitud de la sorcié disminueixi
significativament en augmentar la Cy. Per exemple en el cas de I'Agrichar, aquest
presenta una disminucio de la sorcié de fins a 3 ordres de magnitud en variar la Cy de
10%a10°mgL™".
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Figura 4.4. Resultats de I'ajust de les dades a I'equaci6 de Freundlich per a cada biochar estudiat.

Alguns autors han observat que en augmentar el grau de carbonitzacié d’un carbg, la
sorcié de compostos organics experimenta una transicid, que va des d’una sorcié6 menys
intensa i una isoterma de comportament més lineal (simulant la “particié” que s’observa en
la matéria organica, setis menys especifics) cap a una sorcid més intensa i no lineal
(sorcié en superficie en uns setis més especifics) [49-51]. Aquest fet S’explica per
'existéncia de dues fases en aquests materials, una més carbonitzada i una menys
carbonitzada, on la proporcié d’aquestes depén de les condicions de pirolisi [52]. Es
considera que els biochars amb un alt contingut de H (relaci6 H/C > 0.55), encara
conserven una alta quantitat de residus organics vegetals de caracter més alifatic en la
seva estructura i presenten una sorcié de caracteristiques semblants a la matéria organica
del sol (relativament baixa en magnitud i amb un parametre N proper a la unitat) [53]. En
canvi, si les condicions de pirdlisi han estat suficientment intenses, el biochar presenta
una estructura més carbonitzada, rigida, microporosa i aromatica que es tradueix en una
sorcié més elevada i una isoterma de caracter no lineal [54-55]. En aquests dltim cas, el
biochar presenta una sorcid6 amb les mateixes caracteristiques que altres materials de
carboni naturals, com el negre de carboni o el carbd [56-57]. En el cas de I'Agrichar
(relaci6 H/C = 0.116), la sorcid6 sembla tenir lloc majoritariament en el domini més
carbonitzat de la superficie. En l'altre extrem es trobaria el CQuest (relacié H/C = 0.555),
amb una sorci6é semblant a la materia organica. Soil Reef i PureBlack (relaciéo H/C = 0.303
i 0.385, respectivament) presenten situacions intermedies.

D’acord amb aquests resultats, els biochars produits mitjangant una pirdlisi més lenta
(grau de carbonitzacié superior i un desenvolupament dels porus més important), semblen
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els sorbents més efectius per retenir SMT. Aixi doncs, amb la finalitat d’elucidar els
mecanismes de sorcié implicats en la retenci6 de SMT es va escollir estudiar a fons
'Agrichar.

Mecanisme de sorcio de SMT en el sistema Agrichar-aigua

Els experiments preliminars de sorcié en Agrichar a pH 5 van confirmar que per a
considerar que s’ha arribat a I'equilibri son suficients 48 hores. El posterior ajust de les
dades a un model cinétic exponencial amb dos compartiments de sorcid, adaptat del
model de desorcié6 de contaminants en sediments desenvolupat per Cornelissen et al.
[58], ha demostrat que unes 2/3 parts de la SMT en solucié es sorbeixen de manera
rapida (en setis més accessibles) i la resta ho fa d'una manera més lenta (setis menys

accessibles).

L’estudi de la sorcié en funcié del pH i el posterior ajust de les dades a un model que
considera la contribucié de cadascuna de les espécies a la sorci6 (Ks*, K i Ky) [59], ha
demostrat que I'espécie neutra (SMT?) és la més fortament retinguda en I’Agrichar amb un
log Kd,SMTO = 6.04 (Taula 4.1). D’altra banda, les espécies anidnica i cationica també
presenten una sorcié forca considerable (log Kysur™ = 5.50, log Kysur = 4.91). Aquestes
evidencies semblen indicar que les interaccions de tipus hidrofdbic, aixi com les forces de
vdW, juguen un paper clau en el procés de sorcié de SMT®. En el cas de les espécies
ioniques hi ha d’haver intervencié d’altres mecanismes que donin lloc a una sorci6 tan
elevada. Les dades normalitzades dels valors de Ky amb el seu corresponent Kow (Taula
4.1) indiquen que tant I'espécie catidonica com I'anidnica podrien presentar algun tipus
d’estabilitzacié en superficie.

Taula 4.1. Contribucio6 a la sorcié en Agrichar de cadascuna de les espécies de SMT en solucié.

SMT* SMT® SMT

Log Ki, Agrichar 5.50 (0.05) 6.04 (0.02) 4.91 (0.03)
Log Kow' -1.30 0.27 -2.09
Log Ky, agrichar / Kow 6.80 5.77 7.00

' Carda- Broch et al. [60].
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La magnitud de la sorcié de les tres espécies de SMT en Agrichar és superior als valors
observats per altres sorbents estudiats en la bibliografia, excepte pel carbé actiu (Taula
4.2). Aquest fet podria estar relacionat amb la superficie especifica més elevada d’aquest
altim en comparacié amb la del biochar. Si ens centrem en la sorci6é de I'espécie neutra,
aquesta pot ser fins a 5 — 6 ordres de magnitud superior a I'observada en argiles de
referéncia (montmorillonita i caolinita) i sols. A més, si comparem els valors obtinguts amb
la sorci6 d’'altres espécies neutres de la mateixa familia (sulfatiazole, sulfametoxazole i
sulfapiridina), trobem que la sorcié d’Agrichar és entre 3 i 4 ordres de magnitud superior a
les determinades en acids hamics, nanotubs de carboni (CNT: carbon nanotubes), grafit i
altres sorbents d’origen organic (compost i fems).

Taula 4.2. Recull de dades bibliografiques sobre la sorcid de les diferents espécies de
sulfametazina (SMT), sulfatiazole (STZ), sulfametoxazole (SMX) i sulfapiridina (SPY).

Sorbat Sorbent Log K" Log K’ Log Ky Referéncia
SMT Agrichar 5.50 (0.05)  6.04 (0.02) 4.91 (0.03) Aqguesta tesi
Argiladeref. 286-351 0.36-1.35 - [61]
Sol 0.16-0.98 -0.35-0.50 -0.60-0.09 [46]
STZ Acid humic 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]
Carbd actiu - 7.20 6.85 [66]
Grafit - 2.60 1.60 [65]
SPY CTN - 4.50 - [65]
Grafit - 3.00 - [65]

Els experiments de sorcié en preséncia de competidors, a pH 1, 5i 10.5, han servit per
entendre i elucidar els principals mecanismes de sorcié que tenen lloc entre cada espécie
de SMT i 'Agrichar.

L’experiment de competicio realitzat a pH 1, on la SMT" representa un 97 % de la SMT en
solucid, ha posat de manifest que la forga idnica o bescanvi cationic no influeixen en la
sorcié. Aquest fet esta d’acord amb la carrega positiva de I'Agrichar a pH acid (el punt
isoeléctric és a pH = 4.1, segons les mesures de potencial ¢). D’altra banda, a pH 1 és
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clau l'existéncia d’'un sistema 1 en I'estructura del competidor per tal de dificultar la sorcié
de la SMT*. La major competicié del naftalé (amb un lleuger caracter de donador ) en
comparacié amb el 2,4-dinitrotué (amb un fort caracter acceptor 1), ha evidenciat que les
interaccions -1 EDA sén fonamentals en la sorcié de la SMT* (Figura 4.5). De fet, en
aquest cas es tracta d’'una interaccié tipus *-1m EDA, ja que involucra un sistema cationic
(el grup amino de la SMT esta protonat), amb una energia d’enllag fins i tot superior a la
de tipus -1 EDA [67].

pH =1

Figura 4.5. Interaccié - EDA involucrada en el mecanisme de sorcié de SMT* en Agrichar a
pH 1.

Els experiments de competicié a pH 5, on la SMT? predomina en solucié (99.3 %) i la
superficie del biochar presenta carrega negativa neta, han suggerit que la preséncia d’un
sistema 1 en [l'estructura del competidor (com el trimetilfenilamoni) pot disminuir
significativament la sorci6 de SMTP. Aquest fet indica que a més de les interaccions
hidrofobiques i de vdW, les interaccions de tipus -1 EDA també podrien tenir un rol
important a aquest pH. Per la seva banda, la lleugera disminucié del pH en afegir SMT®
s’atribueix a que aproximadament un 30 % de la sorcié ve acompanyada de l'alliberament
d’un proté a la soluci6. Aquest fet es pot justificar si es considera que la SMT® pot
esdevenir SMT*", mitjancant una reaccié de tautomeritzacié de baix cost energétic, i
interaccionar mitjangant m*-mm EDA (Figura 4.6). En aquest escenari, algun grup funcional
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de la superficie del biochar podria perdre algun proté i estabilitzar la carrega positiva del
grup amino de la SMT. Per la seva banda, la carrega negativa del grup sulfonamido podria
ser estabilitzada per ponts d’hidrogen amb grups no ionitzats de la superficie (p.ex.
fenols).

Figura 4.6. Interaccions tipus -1 EDA i pont hidrogen involucrades en el mecanisme de sorcié de
SMT*" (tautomer de la SMTO) en Agrichar a pH 5.

L’experiment de competicié a pH 10.5, on el 99.9% de la SMT es troba en forma aniodnica i
la superficie del biochar presenta carrega negativa neta, ha permés descartar que la
sorcié es produeixi mitjangant bescanvi anionic, formacié d’un parell idnic i/o coordinacié
amb metalls presents en forma d’impureses en la superficie del biochar. D’altra banda,
I'estudi de la variacié del pH en afegir SMT™ ha posat de manifest que el pH augmenta
amb la quantitat de SMT addicionada al sistema (practicament cada mol de SMT™ que és
retingut allibera 1 mol de OH’). Per tant, es dedueix que la SMT" capta un proté de la
solucié i un cop neutra (SMTP) s’adsorbeix en el biochar (Figura 4.7). L'estudi també
justifica la formacié de ponts d’hidrogen amb els grups funcionals d’oxigen ionitzats en la
superficie del biochar (fenols, carboxils, etc.).
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Figura 4.7. Interaccié per pont d’hidrogen involucrada en el mecanisme de retencié de SMT en
Agrichar a pH 10.5.

Aquests mecanismes de sorcié donen lloc, des del punt de vista macroscopic, a una
disminuci6é del pK,y aparent i un augment del pK,, aparent de la SMT. Aquest fet esta
d’acord amb els coeficients de distribucio de les diferents espécies de SMT (Ky, sur’, K,
syt Ky sut), on la més elevada és la de l'espécie neutra, i per tant quedant més
estabilitzada aquesta forma Figura 4.8. Aquest efecte també I'han descrit altres autors
estudiant la sorcié de sulfonamides en materials organics i sols [63, 68].

Ka1 - 10.;_24; Ka2 = 10-?.42

—— =
SMT" == SMT? === SMT
‘\‘;MT
= 10504
Kasur’ —1;\\ 1L AM. = 104"
Figura 4.8. Diferents equilibris de la SMT en un sistema biochar-aigua.

Biochar

Durant els ultims anys, alguns treballs han apuntat que la sorci6é d’hidrocarburs aromatics
en sorbents de carboni podria estar facilitada per les interaccions 1m-m EDA [69-71]. Pel
que fa a la sorci6 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 I'espécie catidonica com la neutra del sulfametoxazole poden utilitzar el
seu caracter 1 acceptor per interaccionar amb el caracter m donador d’'un CNT amb un alt
contingut de grups hidroxil. En la mateixa linia, Ji et al. [65], també afirmen que la sorci6
de sulfametoxazole en CNT es regeix per una combinacié de forces de vdW i interaccions
m-m EDA. No obstant, cal tenir en compte que aquests estudis basen les seves
conclusions a partir de les isotermes de sorcié i de les propietats fisico-quimiques dels
sorbents.

Mescles sol-biochar (sistema sol+biochar-aigua)

Un cop caracteritzada la sorci6 de SMT en biochar, s’han dut a terme estudis sobre la
sorcid6 d’aquest farmac en un sol esmenat amb biochar (mescles sol-biochar). Els
experiments s’han realitzat amb el sol S4, les propietats del qual es troben detallades en
la Taula 3.1 (pagina 92). D’aquesta manera, és possible comprovar I'efecte que pot
produir en la sorcié d’'un sol afegir diferents quantitats de biochar, aixi com també
determinar I'efecte que poden produir els diferents components del sol en la capacitat de
sorcié del propi biochar. Les dades experimentals en aquests sistemes s’han ajustat amb

el model de Langmuir-Freundlich [20].

Les isotermes de sorcid6 de SMT en mescles sol-biochar al 1 i 2 % (p/p) acabades de
preparar, han demostrat que és possible augmentar la sorci6 de SMT. La Figura 4.9
mostra I'efecte de l'addicié dels diferents biochars sobre la sorcié6 de SMT en un sol
esmenat. En aquesta figura destaca I'augment de la sorcid, d’'uns 3 ordres de magnitud,
que produeix I'addicié d’Agrichar.
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Figura 4.9. Efecte de I'addicié de biochar (0, 1 i 2 %) sobre la sorcié6 de SMT en un sol natural (Sol
S4, Taula 3.1, pagina 92). Valors de log Kj calculats a 50 pg L™.

En addicionar biochar a un sol es poden donar canvis biologics, fisics i quimics al llarg del
temps [73-76]. Aquests canvis son coneguts com l'efecte desgast (weathering o aging)
[77]. Un del principals és I'atenuaci6 de la sorcid6 amb el temps per part de les mescles
soOl-biochar. D’altra banda, aquesta disminucié de la sorci6 dels sorbats depén de les
propietats fisicoquimiques de sol, biochar, sorbats i condicions ambientals [78], perd
s’explica majoritariament per un recobriment de la superficie del biochar per part de la
matéria organica o altres contaminats presents en el sol. Aquest procés s’anomena
incrustacié o fouling [79]. En aquesta tesi s’ha posat de manifest que el temps de contacte
entre biochar i sol és determinant en la capacitat de sorcié de les mescles.

Les isotermes d’Agrichar i Soil Reef de les mescles desgastades durant un mes han
mostrat un descens significatiu de la sorci6 (fins a 1 ordre de magnitud). En el cas de
PureBlack, la disminuci6 és practicament imperceptible, mentre que en el cas del CQuest
fins i tot s’arriba a observar un lleuger augment de la sorcié. Les mesures de superficie
especifica han posat de manifest que la superficie especifica de les mescles més
desgastades disminueixen (amb I'excepcié del CQuest), el que fa pensar que la matéria
organica dissolta provinent del sol, recobreix el biochar, i disminueix la seva capacitat de
sorcié [79]. A tall dexemple es mostra I'efecte produit en desgastar les mescles sol-
Agrichar (Figura 4.10).
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Figura 4.10. Isotermes de sorcié de les mescles desgastades (28 dies a 40 °C, simbols plens) i
poc desgastades (2 dies a 20 °C, simbols buits) sol-Agrichar al 0 % (o), 1 % (4) i 2 % (o).

Per tal de quantificar la variaci6é en la capacitat de sorcidé de biochar dins el sistema sol-
biochar, s’ha calculat el valor de Kjyinwinsec de cada biochar, que resulta de sostreure la
contribucié del sol a la sorcidé observada per la mescla. Aquest valor permet comparar el
canvi que experimenta la sorci6 intrinseca del biochar al entrar en contacte amb el sol. Els
resultats han mostrat com Agrichar, Soil Reef i PureBlack veuen reduida significativament
la seva sorci6 intrinseca per I'efecte desgast. En el cas particular del Soil Reef el Ky intrinsec
pot disminuir fins a 10>° vegades a Cy baixes (<100 pg L™). Per tant, I'efecte desgast
produeix que la magnitud de la sorcidé per part del biochar, tendeixi als valors de Koc
observats per la matéria organica del sol. D’altra banda, una altra conclusié que es pot
extreure d’aquest treball és que el desgast, a part de disminuir la sorcié, augmenta la
linealitat de la majoria d’aquests sistemes (exceptuant CQuest). Aquests fet pot estar
relacionat amb la substitucié de setis de biochar pels de la matéria organica dissolta,

provocant que la isoterma de sorcié esdevingui més lineal.

En resum, aquest estudi ha indicat que la utilitzacié de determinats tipus de biochars (de
pirdlisi lenta, altament carbonitzats i amb una superficie especifica prou important) podria
augmentar la retencié de SMT en el sol. Per tant, els futurs estudis s’haurien de realitzar
en biochars amb aquestes caracteristiques fisicoquimiques. D’altra banda, aquest treball
també ha demostrat que caldria tenir en compte I'efecte desgast a I'hora de modelitzar i
predir la sorcié d’aquests sistemes a llarg termini.
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4.3. Tractament de dades d’isotermes de sorcio

Tal com s’ha esmentat en el capitol d’introduccié d’aquesta tesi, el procés de sorcid
controla desti final d’'un contaminant en el medi ambient. Per tant, una bona modelitzacié
de la sorcié és essencial per tal d’estimar el transport i avaluar el risc ambiental que
representa [80]. Aixi doncs, la selecci6 de la equacié de sorcié és una etapa critica per tal
d’aconseguir prediccions de transport acurades [20].

Les dues isotermes més emprades en els estudis de sorci6 en el sol sén les equacions de
Langmuir (equaci6 2.2) i Freundlich (equaci6 2.3) [81-82]. Historicament, la determinaci6
dels parametres d’aquests models, a partir de les dades experimentals (Cw i Cs), s’ha
realitzat mitjangant la linealitzacié de les equacions i el posterior analisi de les dades per
minims quadrats ordinaris. En les equacions segiients s’indiquen les formes linealitzades
del model de Langmuir i Freundlich (equacions 4.7 i 4.8, respectivament).
1 1 1+K,-Cp 1 1 1

G b K Cy b b K Cy
log (Cs) = log (Kr) + N -log (Cy) (4.8)

(4.7)

No obstant, quan les equacions contenen tres 0 més parametres, I'ajust a les dades
experimentals implica la utilitzacié d’'un métode de regressié no lineal per minims quadrats
(NLLS) [83]. D’altra banda, existeixen estudis que no recomanen la linealitzacié de les
equacions de la isoterma, sempre i quan sigui possible, ja que poden donar resultats
deficients [84-86]. En aquesta linia, en la bibliografia es troben diferents alternatives per
tal de resoldre aquests sistemes, com I'eina Solver integrada en el full de calcul MS-Excel
[87], programes de calcul especifics (ISOFIT [88]) i programari general de tipus
matematic/estadistic 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 métodes de minims quadrats no lineals es basen en la minimitzacié d'una
funcié objectiu (U), que depén d’un conjunt de parametres a optimitzar (com per exemple,
els parametres de I'equacié de sorcid). U es defineix com la suma dels quadrats dels
errors residuals (e), calculats com les diferéncies entre una magnitud mesurada (p. ex.,



Resultats i discussi6 | 225

Csexp,i), | €ls valors calculats a partir d’'un cert model avaluat (p. ex., Cscac,). D’altra banda,
es recomana la utilitzacié de pesos estadistics (w) en la funcié objectiu [19]:

n

n
U= Z wi - (ei)z = Z wi - (CS,exp,i - CS,calc,i)2 (4.9)
i=1 i=1

On Csexpii I Cscaic; indiquen les concentracions experimentals i calculades en fase solida
per a cada punt experimental i, sent n el nombre total de punts. Els valors de Csaci €S
determinen a partir de les concentracions de solut en la fase liquida (Cwexp,) i €ls
parametres corresponents al model dlisoterma que es planteja. Per exemple, en una
isoterma de tipus Freundlich, els valors de Cscqc,; €S calculen segons:

CS,calc,i =Kp- C%,exp,i (41 O)

En una regressié per NLLS, el sistema es considera resolt quan s’assoleix el valor minim
de la funcié objectiu (Unpn). Aixi, els parametres optimitzats es determinen com els
corresponents a Uy, Per tal de decidir quina isoterma descriu millor el comportament d’'un
sistema determinat, cal provar diferents models de sorcid, i escollir el que presenta un
funcié objectiu inferior. A més, cal tenir en compte altres consideracions estadistiques,
com el nombre total de parametres que defineixen una isoterma o els errors estimats dels
parametres optimitzats. Generalment, aquest és el procediment habitual per tal de
determinar i optimitzar els parametres que descriuen una isoterma de sorciod.

En aquest treball s’ha desenvolupat una funcié que calcula les concentracions tedriques
de solut a I'equilibri en les fases solida i liquida (Cw cac i Cscac), @ partir de les condicions
experimentals del sistema (Ms, Wy i Cy) per a un determinat model de sorcié (juntament
amb els seus corresponents parametres). Aquest calcul s’aconsegueix mitjangcant la
resolucio iterativa del balang de massa per a cada punt experimental de la isoterma. Aixi,
la funcié objectiu a minimitzar es pot definir en base als residuals en Cy, Cs, tots dos
simultaniament, o altres combinacions, com el valor de Ky en cada punt del sistema

estudiat.

Per tal de resoldre els balangos de massa per a cada punt i facilitar la seva utilitzacid, s’ha
desenvolupat una funcié definida per l'usuari (user-defined function) en el full de calcul

MS-Excel. Aquesta funcié conté els models de sorci6 més habituals com a equacions
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predefinides. A més, també es poden introduir models de sorci6 de forma literal en cas
que l'usuari consideri que cap de les predefinides es correspon amb les seves dades
experimentals.

La posterior optimitzacié dels parametres de I'equacié es pot dur a terme mitjangcant
I'aplicacié de I'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 I'algorisme iteratiu de Gauss-
Newton modificat per Levenberg-Marquardt.

Per tal de comprovar el bon funcionament d’aquest nou procediment, la funcié i la macro
desenvolupades en aquesta tesi s’han aplicat a diferents conjunts de dades de sorci6
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, aixi com amb els
obtinguts mitjancant el programa ISOFIT [88].

4.3.1. Fonament matematic

Resolucié del balan¢ de massa

El nucli principal d’aquest desenvolupament s’anomena “ISOT_Calc” i és una funcié
d’Excel definida per l'usuari. Aquesta funci6, aixi com la macro d’optimitzacié que es
descriu en el seglient apartat, esta escrita en MS “Visual Basic for Applications” (VBA). La
funcié ISOT_Calc resol les equacions del balang de massa mitjancant I'algorisme de
Newton (també anomenat métode de la tangent o de Newton-Raphson) [92], i calcula les
concentracions teodriques en les fases solida i liquida a l'equilibri (Cscac i Cw calc
respectivament) a partir dun model disoterma i unes determinades condicions
experimentals. Per exemple, podem considerar un sistema que segueix un comportament
de tipus Freundlich, en el que tenim les seglients condicions experimentals: un volum Vy,
de fase liquida, una concentraci6 inicial de solut C, i una massa M; de sol. Una vegada
assolit I'equilibri de sorci6, la concentracié de sorbat que queda en la fase liquida és
Cw.exp- Per tant, la concentracié de solut en fase solida es determina de la segient
manera:
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Co — Cy,
Csenp = Vir - =P (4.11)

D’altra banda, les equacions del balang de massa experimental i tedric segons el model
de Freundlich es poden escriure com:

Vi - Co =V - CW,exp + M - CS,exp =Vy - CW.exp + Ms - Kp - C%,exp (4.12)

Vw - Co=Vy -+ CW,calc + Mg - CS,calc =Vw- CW.calc + Ms - K - C%,calc (4'1 3)

On Vy, Co i Ms sbn les variables independents, amb valors mesurats i coneguts; Kei N sén
els valors estimats corresponents als parametres del model, i Cy cqc €l valor a determinar.
Aquest Ultim es pot calcular mitjangant el métode iteratiu de Newton, definint una funcié
(F) que és igual a zero quan el sistema esta resolt. En aquest cas, aquesta funcié F es
basa en la diferéncia entre el balan¢ de massa experimental i calculat:

F=Vy -C,— (VW : CW,calc + Ms - K - Clﬁlv/,calc) (414)

Aquesta equacié es resol mitjangant aproximacions successives de Cw,cac, de forma que
el valor de la iteracié n + 1 es calcula a partir del valor anterior, dels valors que prén la

funcid Fila seva derivada respecte a Cy cai (F):

CW,calc,n+1 = CW,calc,n — (415)

No obstant, i per tal d’evitar concentracions amb valors negatius durant el procés iteratiu,
les derivades es prenen respecte del In (Cw,cac) —F ii— en comptes de Cw,calc; aiXi, 'equaciod

anterior queda com:

Fm
F ,ln(n)

In (CW,calc,n+1) =In (CW,calc,n) - (416)

| fent 'antilogaritme d’aquesta equacié s’obtenen els valors de concentracié calculada:

CW,calc,n
Fm } (4.17)
F ,ln(n)

CW,calc,n+1 = exp{ln (CW,calc,n+1)} =

exp {
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Ja que la funcié desenvolupada conté diferents tipus d’'isotermes, durant el procés iteratiu
s'utilitzen derivades numériques per tal de mantenir un codi el més compacte possible. El
procés iteratiu finalitza quan la diferéncia entre els balancos de massa experimental i
calculat és menor que una tolerancia determinada; establerta com una diferéncia relativa
< 0.001 %. Generalment, la solucié s’assoleix després de realitzar entre 4 i 10 iteracions
per a cada punt. D’altra banda, el valor inicial de Cy,cac (iteracié “0”) es pren com la
concentracio total de solut, aixi es poden simular isotermes teodriques sense el

coneixement previ de les concentracions a I'equilibri.

La funcié ISOT_Calc inclou 13 models de sorci6 predefinits, sovint utilitzats en 'ajust de
dades d’estudis de sorcié [20, 91, 93]. Aquests models, juntament amb el nombre de
parametres 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 calcul. Aquesta possibilitat es duu a terme
mitjangant la inclusio en el codi VBA d’una subrutina que substitueix el text de la cel:la en
els valors numérics corresponents [94]. Les condicions de I'equacié literal sén que els
parametres de la isoterma s’han d’escriure com "P(1), P(2), ...”, i la concentraci6 de solut
en fase liquida com "Ce”. Per exemple, si introduim una isoterma de Freundlich com un
model definit per 'usuari, tindria la forma: "P(1)*(CeAP(2))” (sense cometes).

La funcié ISOT_Calc déna com a resultat la concentracié calculada en fase liquida Cw;cac,
perd la concentracié en la fase solida Cs ., €S un valor calculat durant el procés (segons
'equacié 2.3). En el full de calcul de MS-Excel, ambdds valors es poden obtenir utilitzant
la funci6 'INDICE’. Per exemple, si s'utilitza la funcié ISOT_Calc a través de INDICE de la
forma segient: "=INDICE(ISOT_Calc(B18:D18;$C$12: $C$14;11;$C$10),1)”, aquesta
retorna el valor de Cw,cac, pero si I'Gltim nombre (I'index) es canvia d’'1 a 2, el valor
obtingut és el de Csqc. La resta de dades introduides en I'equacié corresponen a:

e B18:D18: cel-les que contenen la concentracio inicial de solut, el volum inicial i la
massa de sol, respectivament.

o $C$12:3C$14: cel-les que contenen el conjunt de parametres del model.

e 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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e $C$10: indica la cella on s’introdueix la isoterma definida per I'usuari. Només té

efecte quan el tipus és “0”.

Taula 4.3. Isotermes predefinides en la funcié ISOT_Calc.

. . Equacio Nombre de
Index Tipus isoterma (Cs=..) parametres
0 Definida per I'usuari Definida per I'usuari Definit per
'usuari
, K, - Cw
1 LangmUIr (1+K—LCW) 2
. . fi-Ki-Cy fZ'KZ'CW)
2 2-site Langmuir (1 YK, Gy + 17K, Gy 3
. . fi- K1 Cw 1 )
3 modified Langmuir b (1 TR, Cw> (1 TK, G 3
4 B.ET - Cw ! ) 3
R <1+K2'Cw> (1_K3'CW
5 Freundlich Kp - (Cy)Y 2
. C )N
6 general L-F K- Cw) 3
1+ (Kpp - GV
. K-Cy N
7 general Freundlich b- <—> 3
1 + K * CW
8 Redlich-Pet b K-Cw 3
edlich-Peterson O+ & G 7w
9 Téth b Cw 3
© 1+ (K- Cp)V
N
10 Aranovich-Donohue ( Ky -Cw ) . ( 1 ) 4
s%-p-C
11 DMM? : 14 3
Ko - Cw + 1737 Cw
12 Temkin K, -In(Cy) + K, 2
2 .
qr,i - Ki - (Cw — by + |Cy — b )™
13 2-step LK Gy — b 10y — b T (Pi=0)

@Simple Dual-mode model.
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Optimitzacio dels parametres del model

L’altra funcid que s’ha desenvolupat en aquest treball consisteix en una rutina
d’optimitzacié, anomenada Ref _GN_LM, integrada dins una macro de VBA, i que es basa
en la modificacié Levenberg-Marquardt de I'algorisme iteratiu de Gauss-Newton [95]. En

cada iteracio, els parametres de la isoterma s’estimen de manera que es compleix:
g7 -]+ Adiag(J" - DNIAP =T - Err (4.18)

On Jrepresenta la matriu jacobiana, que conté les derivades parcials dels errors respecte
dels parametres a optimitzar. D’altra banda, AP és el vector que conté els increments dels
parametres, A és el parametre de Marquardt i Err és el vector dels errors residuals.
Inicialment, es pren un valor de A = 10, disminuint 10 cops per cada iteracié amb éxit quan
el procés convergeix. En cas contrari, A adopta el valor del nombre d’iteracions no
convergents consecutives. Finalment, aquest procediment d’iteracié s’atura quan la
diferéncia relativa en la U (p. ex. I'equacié 4.9) entre dos iteracions consecutives és
inferior al 0.1 % i A és inferior a 0.01. En qualsevol cas, el nombre maxim d’interaccions
esta limitat a 20. Per tal de mantenir ordres de magnitud similars en els parametres durant
el procediment de refinament, aquests so6n transformats internament als seus
corresponents logaritmes naturals, la qual cosa també evita la possibilitat d'obtenir valors
negatius. A més a meés, la rutina permet I'estimacié dels errors en els parametres a partir

dels errors residuals i la matriu dels increments [96-97].

Si bé Tlalgorisme utilitzat correspon a un procediment estandard d’optimitzacid, la
diferéncia d’aquest treball respecte d’altres que es troben en la bibliografia rau en la
definicio dels errors residuals: el balang de massa (funcié ISOT_Calc) calcula els parells
de concentracions tedriques en les fases solida i liquida (Cwcac, Cscac) per a cada punt
d’equilibri a partir de les condicions experimentals i dels parametres del model de sorci6
estimat. Per tant, es poden definir els errors residuals de diferents maneres: com errors en
Cw, en Cs, 0 com la distancia (d) entre punts calculats i experimentals, que equival a la
combinacié d’ambdos:

ACW,i = CW,exp,i - CW,calc,i (4-1 9)
ACS,i = CS,exp,i - CS,calc,i (420)
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d; = J (Cwexp,i = Cw,cate))® + (Csexp,i = Cscatci)® = \/ (ACy )2 + (ACs,)? (4.21)

Les diferéncies en la definicié dels errors es mostren en la Figura 4.11, en la que es
representen els punts experimentals d’una isoterma hipotética (rombes), juntament amb
un model de sorcié ajustat (linia solida) mitjancant la funcié ISOT_Calc. Aquesta figura
mostra un punt detallat, on s’indiquen els errors en Cy i Cs (equacions 4.19 i 4.20,
respectivament), aixi com la distancia d entre un punt experimental en forma de rombe i
un calculat en forma de cercle (equaci6 4.21). A efectes de comparacid, la Figura 4.11
també mostra I'error (ACs') obtingut per un procediment convencional (utilitzant I'equacioé
4.9).

1600 1

fer 1200 =TT .‘:’:’—o’:-:_' ________
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Figura 4.11. Definici6 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’optimitzacié utilitzen factors de ponderacié (pesos estadistics) 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 estadistic en el model que
els punts experimentals obtinguts a baixes concentracions. En aquest treball, s’utilitzen
factors de ponderacié inversament proporcionals al quadrat de la magnitud experimental
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corresponent (p. ex., w; = 1/(Cw,exp,i)2 oW = 1/(Cs,exp_i)2). Aixi, les funcions objectives per tal

de minimitzar els errors en Cy i Cs es calculen a partir dels seus corresponents errors

relatius:
=1 = ACy; \°
U =2—-ACZ~=Z L :
WLy 2 (CWexpi (4.22)
=1 ’ ’ i=1 ) )
n n 2
1 5 ACs;
Ve = Y ——acz = Y (25 (4.23)
= CS,exp,i =1 CS.exp,i

Tal com es posa de manifest en la Figura 4.12, on es comparen les isotermes obtingudes
per minimitzacié ponderada (linia continua) i sense ponderar (linia discontinua), I'is de
I'error relatiu durant la minimitzacié de la funcié objectiu és un procediment que millora
'ajust dels punts experimentals corresponents a baixes concentracions de solut. Aixi
doncs, aquest procediment és particularment interessant en la modelitzacié de la sorcié
de contaminants en sols, on els contaminants es troben generalment en concentracions

de traces.

n

Z( ACs )
C\‘.c-rn_u

[T

Figura 4.12. Millora en l'ajust de la part inferior de la isoterma a I'emprar error relatiu en la
minimitzacié de la funcié objectiu (Ucs).
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D’altra banda, la definicié dels errors residuals com la distancia entre punts experimentals
i calculats, és equivalent a la regressio per distancia ortogonal o ODR (orthogonal
distance regression). Aquesta métode, estudiat recentment per Poch i Villaescusa [98], ha
estat aplicat a isotermes de Langmuir tedriques per a la determinacié dels parametres de
la isoterma. Cal esmentar que en un procediment "classic" de modelitzacié6 de dades de
sorcid, se sol suposar que Cy és la variable independent (sense errors) i els parametres
de les isotermes s6n calculats per tal de minimitzar els errors en la variable dependent
(GCs). En canvi, la ODR té en compte els errors en ambdues variables (Cw i Cs), i la funcié
objectiu ponderada (Uy) a minimitzar es calcula com a combinaci6 de les equacions 4.22 i
4.23:

(7 ACy; \* [ AC; \
U, = z Stwi )y (2os (4.24)
c CW,exp,i CS,exp,i

Com que els valors de Cwcaci | Cscaci SObtenen directament emprant la funcié
ISOT_Calc, el calcul de les funcions objectives (equacions 4.22 a 4.24) és una tasca
trivial. En la Taula 4.4 es mostra 'aspecte tipic d’'un full de calcul que utilitza la funcié
ISOT_Calc, indicant les dades experimentals, els valors calculats de Cwcar, i Cscar, i €ls
errors relatius individuals (ACw/Cw i ACs/Cs)

Taula 4.4. Exemple de dades d’'una isoterma i calculs.

CO VW MS CW,exp CS,exp CW, calc Cs,calc

ACy/C ACs/C.
(mgL’) (mL) (9) (mgL"y (mgkg" (mgL") (mgkg’) ~— = o T °7°

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 parametres 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 (ACyw / Cw, per exemple), la columna amb els parametres a optimitzar, i
finalment, una cel-la d’inici on es mostraran els resultats. Aquests Ultims contindran els
valors optimitzats dels parametres juntament amb les seves desviacions estandard
estimades, i d'alires parametres estadistics, com la suma de quadrats de residuals
(equacions 4.22 a 4.24), I'error quadratic mitja (RMSE) i I'error quadratic mitja ponderat o
MWSE (mean weighted square error). Tal com ja s’ha comentat anteriorment, aquests
parametres son de gran utilitat per tal de decidir quin tipus d’isoterma s’ajusta millor a un
conjunt de dades experimentals.

MWSE = (4.25)
(m—-p)
RMSE = VMWSE (4.26)

On m i p corresponen al nombre de punts experimentals i de parametres ajustables de
'equacié avaluada, respectivament.

D’altra banda, la funcié Solver incorporada al MS-Excel també permet optimitzar els
parametres. En aquest cas, I'usuari pot definir una cel-la que conté la funcié objectiu (valor
a minimitzar) i 'interval corresponent dels parametres a optimitzar. Els resultats obtinguts
sén totalment semblants als obtinguts emprant el macro Ref GN_LM, perd en aquest
ultim cas las resolucié és, generalment, més rapida. D’altra banda, Solver no doéna els
errors estimats dels parametres, i s’han de determinar emprant una altra rutina, com per

exemple la Solvstat per Excel [99].

4.3.2. Exemples d’aplicacié

Per tal de provar els procediments de calcul proposats en aquest treball, s'han aplicat les
rutines descrites (combinacié ISOT_Calc / Ref_GN_LM) a dades experimentals descrites
en la bibliografia i s’han contrastat els parametres de I'equacié obtinguts amb els
publicats. El procediment ISOT_Calc / Ref_GN_LM s’ha utilitzat minimitzant les funcions
objectiu Uow. Ucs, Uy (equacions 4.22-4.24). D’altra banda, per tal d’incloure més elements
de comparacié, també s'han calculat els parametres de les dades bibliografiques
mitjangant el programa ISOFIT. Aquest ultim programa minimitza les diferéncies
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quadratiques entre Csexp | Cscac, ON aquesta udltima es calcula a partir del model

d’isoterma i els valors experimentals de Cw. A més, per tal d'obtenir resultats comparables

entre els calculs, s'han utilitzat factors de ponderacié similars tant en 'NSOFIT com en el

procediment desenvolupat en aquest treball.

Els sistemes on s’ha provat '|SOT_Calc / Ref_GN_LM han estat:

Sistema I: correspon a la sorcié de TC en un sdl franc estudiat en el segon capitol
d’aquesta tesi (propietats fisicoquimiques en la Taula 3.1, sol S8, pagina 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 referéncia [100]. Per
tal de comparar entre models es va realitzar I'ajust a les equacions de Langmuir i
Freundlich. L’optimitzacié s’ha dut a terme minimitzant per Cw, Cs i distancies
(ODR), entre els punts experimentals i calculats. Els resultats (Taula 4.5, Sistema
l) inclouen els parametres d’ambdues equacions, juntament amb desviacions
estandard dels parametres i errors residuals com el MWSE. En tots els casos, els
errors del model de Freundlich son 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
graficament en la Figura 4.13, que mostra diferents representacions de la isoterma
experimental i la calculada (Figura 4.13 a, b i c), aixi com la distribuci6 dels errors
residuals en Cy (Figura 4.13 d). Aquesta Ultima permet veure com els punts amb
pitjor ajust al model de Freundlich corresponen sobretot als extrems superior i

inferior de la isoterma.

Sistema IlI: consisteix en la sorcié d’'ions de Zn(ll) en ferrihidrita (gel d'0oxid 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'equacié de
Freundlich pot donar millors resultats, amb una suma dels residuals quadratics fins
a 9 vegades inferior. Aquest Ultim treball també mostra que els models amb 3
parametres (Toth, Polanyi-Manes, etc.) poden reduir la funcié objectiu, perd

aquests incorporen més parametres al model. Per tant, només s’ha considerat
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oportl comparar els models de Langmuir i Freundlich en aquest conjunt de dades.
En tots els calculs (utilitzant '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 Il, Taula 4.5), confirmant aixi que el model de Freundlich proporciona el
millor ajust al conjunt de dades experimentals.

e Sistema Ill: aquest sistema descriu la sorci6 de triclormeta en un sol amb un alt
contingut de matéria organica natural (93 %). Xia et al. [91] van provar diversos
models de sorcié (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
caracteristiques del sistema. D’altra banda, aquesta petita diferéncia en MWSE es
pot atribuir a un major nombre de parametres ajustables (4 i 3 en el model de
Polanyi-Manes i DMM, respectivament). Aixi doncs, en el present estudi s’han
comparat els resultats obtinguts utilitzant els models de Freundlich i DMM. En
l'article original, els parametres de les isotermes es van determinar mitjancant la
forma linealitzada del model de Freundlich i per regressi6 NLLS del DMM; en
aquest Udltim cas, els autors van utilitzar uns pesos estadistics iguals a w =
1/(Csexpi)®. Tal com es mostra en la Taula 4.5, els parametres de I'equaci6 de
Freundlich calculats mitjangant I''SOT_Calc / Ref _GN_LM, ISOFIT o les dades
originals sén equivalents. D’altra banda, si les dades s6n ajustades al model DMM,
en la major part dels casos, els resultats sén equivalents amb 'excepcié de la
minimitzacié per ACw / Cw (equacidé 4.22) amb I'lSOT_Calc / Ref_GN_LM. No
obstant, les diferéncies obtingudes es troben dins de 'ordre de I'error estimat pels
parametres d’aquest model. En darrer terme, es pot observar que en tots els
casos, I'error obtingut en 'aplicacié del model DMM es de I'ordre de la meitat que
I'obtingut pel model de Freundlich, corroborant aixi els resultats presentats per Xia
i Pignatello [91].
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O Punts experimentals — Ajust al model de Langmuir — Ajust al model de Freundlich
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Figura 4.13. (a) Isoterma de sorci6 de TC en un sol de textura franca (S8, Taula 3.1). (b)
representacié logaritmica de la isoterma. (c) Representacié de Ky en funcié de la concentracié en el
sol (Cs). (d) Distribucié dels residuals dels errors relatius en Cy per I'ajust a Langmuir (rombes
negres) i Freundlich (triangles vermells). Dades experimentals procedents de Teixidd et al. [100].
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A partir dels resultat obtinguts estudiant aquests 3 sistemes, podem concloure que la
combinacié ISOT_Calc / Ref GN_LM presenta una série d’avantatges en comparacio

amb altres métodes d’ajust d'isotermes:

e En primer lloc, la seva integraci6 dins de I'entorn de MS-Excel fa que sigui de facil
utilitzacid, a I'abast de qualsevol usuari mitja d’aquest full de calcul.

¢ Presenta una gran versatilitat a I'hora d’optimitzar els parametres de la isoterma, ja
que la funcié a minimitzar pot ser de diferents tipus (Cs, Cw, d, Ky).

e Els resultats sén equivalents als obtinguts mitjangant altres procediments.

Tot plegat fa que la combinacidé es pugui considerar una eina de gran utilitat en I'estudi
d’equilibris de sorcié.
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Del treball realitzat en aquesta tesi se’n poden extreure les segiients conclusions:

e La tetraciclines queden fortament retingudes en tots els sols estudiats, amb valors
de Ky superiors a 10% L kg™'. En general, la sorcié de CTC i DC és més elevada
que lad’OTC i TC.

e Les isotermes de sorci6 de les 4 tetraciclines presenten un comportament de tipus
Langmuir en sols acids. En canvi, segueixen un comportament de tipus Freundlich
en sols alcalins. En sols 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 sdls acids, el principal mecanisme de sorcié és el
bescanvi idnic. En canvi, en sOls neutres i alcalins comencen a ser importants
altres tipus d’interaccions (bescanvi catidnic, complexacié en superficie,

interaccions polars, etc.).

e Del tractament conjunt de les dades de sorci6 de tetraciclines mitjangant
procediments d’analisi multivariant (PCA i PLS) se n’extreu que els descriptors del
sol que tenen més influencia sén pH > CEC > contingut de K,O > contingut de
Al,O3; > contingut d’argila.

e S’ha establert un model de sorcié que prediu satisfactoriament els log Ky de les
quatre tetraciclines en estudi en funcié dels 5 descriptors del sol més rellevants.
Els errors relatius en la predicci6 son inferiors al 5 %.

e S’ha establert un model que prediu satisfactoriament els log Ky de TC, CTC i DC a
partir de log Kyotc, pH i CEC corresponents al sol. En aquest cas, les prediccions
també ha presentat uns errors relatius inferiors al 5 %.

e La sorcid6 de SMT en sistemes biochar-aigua es descriu mitjangant el model de
Freundlich. La intensitat de la sorci6 augmenta en augmentar el grau de
carbonitzacié (Agrichar > Soil Reef > PureBlack > CQuest), mentre que la linealitat
de la isoterma disminueix.

e En el sistema Agrichar-aigua la sorci6 de SMT esta fortament condicionada per
I'especiacié de la SMT. Els log Ky corresponents a les espécies cationica, neutra i
anionica sén 5.50, 6.04 i 4.91 L kg, respectivament. L’estudi del mecanisme de
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sorcié a pH 1, ha posat de manifest que les interaccions 1*-1m EDA predominen en
la sorci6 de SMT*. A pH 5, la SMT® és retinguda majoritariament mitjangant
interaccions hidrofobiques i forces de van der Waals. En canvi, a pH 10.5 la SMT"
pot captar un proté de la solucié i quedar retinguda en la forma neutra.

¢ Un sdl acabat d'esmenar amb biochar presenta un augment de la sorcié de SMT.
La magnitud d’aquest increment inicial depén del grau de carbonitzaci6 del biochar

i del contingut d’aquest en el sol.

e En augmentar el temps de contacte entre sol i biochar es produeix una atenuacioé
de la sorci6 en els sols esmenats. Aixi, en aquesta tesi s’han observat
disminucions de la sorci6 de fins a 1 ordre de magnitud en transcorrer 1 mes des

de la preparacio de la mescla.

e Shan desenvolupat, en un entorn MS-Excel™, noves eines pel tractament de
dades de sorci6: la funcié ISOT_Calc i la macro Ref GN_LM. Aquestes sén de

gran utilitat en la seleccié del model de sorcié i I'ajust de les dades experimentals.






