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RESUMEN 

Los fármacos (analgésicos, antiinflamatorios y antibióticos, entre otros) se han 

convertido en sustancias cuya presencia es cada vez más amplia en los ecosistemas 

acuáticos. Los residuos de estos compuestos químicos pueden tener efectos nocivos 

sobre la salud humana y la fauna acuática, por lo que es necesario desarrollar tecnologías 

novedosas para el removerlos del agua. En el presente trabajo se evaluó la eficiencia de 

la oxidación anódica y del sistema fotoelectro-Fenton para degradar una mezcla de 

productos farmacéuticos (diclofenaco, ketorolaco y naproxeno), disueltos en diferentes 

matrices acuosas (agua ultrapura, agua subterránea, agua superficial y agua residual 

municipal tratada por dos métodos biológicos). La degradación se realizó en una celda 

electrolítica no dividida de 50 ml, utilizando Na2SO4 como electrolito soporte. Como ánodo 

y cátodo se utilizaron electrodos de diamante dopado con boro. En el sistema fotoelectro-

Fenton se empleó una concentración 0.1 mM de FeSO4·7H2O y se utilizó luz UV a 254 

nm. La concentración inicial de cada fármaco en el medio de reacción fue de 50 mg L-1, el 

mayor porcentaje de degradación se observó al aplicar una densidad de corriente de 32 

mA/cm2 en ambos métodos de oxidación. La máxima remoción de la mezcla de fármacos 

se logró cuando se encontraron disueltos en el efluente del agua residual municipal 

tratada en un reactor anaerobio, alcanzando un 95% de remoción mediante oxidación 

anódica y un 98% con el sistema fotoelectro-Fenton. Los resultados obtenidos permiten 

observar que los dos sistemas estudiados degradan de manera efectiva la mezcla de 

fármacos en las matrices estudiadas y que la materia orgánica presente en la matriz 

favorece el proceso de degradación. 
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1. INTRODUCCIÓN 

Durante la última década se ha observado que los fármacos se encuentran ampliamente 

diseminados en el ambiente acuático, ya que se les ha detectado en mantos acuíferos 

(Stackelberg et al., 2004), en aguas superficiales (Tixier et al., 2003) y en agua potable 

(Benotti et al., 2009). La presencia de estos microcontaminantes ha atraído 

poderosamente la atención debido a su impacto potencial sobre poblaciones de 

organismos acuáticos, incluso a bajos niveles de concentración (Mompelat et al., 2009; 

Letzel et al., 2009; Zhou et al., 2010), ya que algunos fármacos tiene alta persistencia, 

baja biodegradabilidad y puede ser bioacumulables debido a su continuo ingreso al 

ambiente (Caliman y Gavrilescu, 2009). Estos contaminantes a menudo se encuentran en 

el ambiente formando mezclas complejas que pueden ejercer efectos tóxicos sobre algas 

e invertebrados, dañar el sistema endócrino de peces o favorecer el desarrollo de cepas 

de microorganismos resistentes (Lanzky y Detención-Sorensen, 1997; Migliore et al., 

1997). Además, estudios recientes han demostrado que los sistemas convencionales de 

tratamiento, basados principalmente en el uso de microorganismos, resultan inadecuados 

para destruir de forma efectiva este tipo de compuestos, debido a su compleja estructura 

molecular y a las bajas concentraciones en que se les encuentra (Stackelberg et al., 2004; 

Jones et al., 2005). Por lo que algunos fármacos no son completamente eliminados en las 

plantas de tratamiento de aguas residuales. Así, en algunos casos, el porcentaje de 

compuestos que se elimina puede ser inferior al 15% (Ternes et al., 2002). Esta situación 

pone de manifiesto la necesidad de generar tecnologías capaces de degradar de manera 

más eficiente este tipo de compuestos. 

 



 

Los procesos avanzados de oxidación (PAOs) son alternativas viables para tratar un 

amplio grupo de moléculas como los fármacos. Los PAOs se basan en la producción in 

situ del radical hidroxilo (•OH) como oxidante principal. El •OH es el segundo agente 

oxidante más fuerte, sólo después del flúor. Tiene un alto potencial de reducción (Eº= 2.8 

V, 25ºC), por lo que es capaz de reaccionar indiscriminadamente con la mayoría de los 

compuestos orgánicos, a través de reacciones de hidroxilación o deshidrogenación, hasta 

su completa mineralización. Estas tecnologías pueden ser químicas, fotoquímicas, 

fotocatalíticas y electroquímicas (Huang et al., 1993; Sires y Brillas 2012). En años 

recientes, se ha estudiado la degradación de un gran número de moléculas empleando 

diversos procesos oxidativos fotoasistidos como los sistemas UV/H2O2 (Pereira et al., 

2007; Yuan et al., 2009), O3/UV (García-Araya et al., 2010) y TiO2/UV (Mendez-Arriaga et 

al., 2008; Achilleos et al., 2010). Además se ha empleado la fotólisis directa con luz UV 

(Packer et al., 2003) y los sistemas Fenton y foto-Fenton (Pérez-Estrada et al., 2005, 

Klamerth et al., 2010). Los procesos electroquímicos avanzados de oxidación también han 

sido aplicados en la degradación de moléculas como los fármacos. Dentro de estos 

estudios se han evaluado los sistemas electro-Fenton y fotoelectro-Fenton (FEF)(Garrido 

et al., 2007; Sires et al., 2007; Isarain-Chavéz et al., 2011; García-Segura et al., 2012;), 

así como la oxidación anódica (OA) (Menapace et al., 2008; Zhao et al., 2009; Brillas et 

al., 2010; Domínguez et al., 2010; Murugananthan et al., 2010; Gonzales et al., 2011; 

Vedenyapina et al., 2011). Dentro de los productos farmacéuticos que han sido tratados 

por procesos avanzados de oxidación, podemos mencionar al diclofenaco, paracetamol, 

ketorolaco, naproxeno, ácido clofibrico y al ketoprofeno, entre otros. 

 



 

La mayoría de estos estudios han evaluado la degradación de fármacos en soluciones 

preparadas con agua de alta pureza y en concentraciones iniciales en el orden de µg/L. 

Estas condiciones no reflejan las características encontradas en agua naturales y aguas 

residuales reales. (Farre et al., 2005; Lapertot et al., 2007; Kassinos et al., 2009; Malato et

al., 2007). Por esta razón, el objetivo de este estudio fue evaluar la eficiencia del sistema 

FEF y OA, en la degradación de una mezcla de fármacos (diclofenaco, ketorolaco y 

naproxeno) (Tabla 1.1), disueltos en diferentes matrices acuosas (agua ultra pura (A-UP), 

agua subterránea (ASUB), agua superficial (AS) y dos efluentes de agua residual 

municipal tratada por métodos biológicos del tipo aerobio (ARAE) y anaerobio (ARAN)). 

Tabla.1.1 Estructura molecular de los fármacos estudiados. 

Compuesto Estructura 

 

 

Diclofenaco 

 

 

Naproxeno 

 

 

Ketorolaco 

 

2. MATERIALES Y MÉTODOS 



 

2.1. Reactivos químicos 

Reactivos como sulfato de sodio (Na2SO4) y ácido sulfúrico (H2SO4) fueron adquiridos de 

Sigma-Aldrich (Edo. de México), en tanto que ácido perclórico (HClO4) y sulfato ferroso 

heptahidratado (FeSO4·7H2O) los suministró J.T. Baker (Cd. Mexico), todos ellos grado 

analítico. Las formulaciones de los fármacos diclofenaco (Diclofenaco, Son’s), ketorolaco 

(Ketorolaco, Amsa) y naproxeno (FlanaxM.R., Bayer) fueron adquiridas en farmacias. 

2.2. Muestras de agua 

Los fármacos se disolvieron en diferentes matrices acuosas: El A-UP se preparó mediante 

destilación y desionización; el AS fue tomada de la parte media del río Coatán en 

Tapachula, Chiapas, el ASUB se obtuvo de un pozo profundo en las instalaciones de El 

Colegio de la Frontera Sur el cual suministra agua para la institución y agua residual 

ARAE y ARAN fueron tomadas de una planta de tratamiento de aguas residuales que 

trata un 20% de las aguas residuales del municipio de Tapachula, Chiapas. Se tomaron 

lotes de muestras y se almacenaron a <4ºC, al ser procesadas se filtraron a través de 

filtros de 0.45 micras. Las características fisicoquímicas (Tabla 2.1) de cada una de estas 

matrices se determinaron de acuerdo a Métodos Estandarizados (APHA, 1992).

 

 

 

 

 

Tabla 2.1 Características fisicoquímicas de las diferentes matrices acuosas (n= 3). 



 

Parámetro Agua 
Subterránea 

Agua 
Superficial 

Agua 
residual 
efluente 
aerobio  

Agua 
residual 
efluente 

anaerobio 

pH 6.87 7.88 7.2 7.36 

Conductividad (mS/cm)  0.375 0.242 1.01 1.01 

Turbidez (UNT)  0.93 2.33 45 98 

Oxigeno disuelto (mg L-1)  7.07 8.06 1.357 0.565 

Temperatura (ºC)  27 25 29 28 

Alcalinidad Total (mg CaCO3/L)  51 ± 0.10 36 ± 0.14 109 ± 0.24 153 ± 0.75 

SST (mg L-1)  4 ± 0.35 7 ± 0.56 23 ± 0.78 44 ± 0.11 

SDT (mg L-1)  264 ± 1.01 191 ± 1.58 409 ± 1.98 423 ± 1.0 

DBO5 (mg L-1)  10 ± 0.65 25 ± 0.89 16 ± 1.01 27 ± 1.32 

COT (mg L-1)  2 ± 0.24 3 ± 0.57 7 ± 0.16 25 ± 0.48 

 

2.3. Oxidación anódica 

La OA de la mezcla de fármacos se llevó a cabo en una celda electrolítica no dividida (Fig. 

2.1) con un volumen de reacción de 50 ml, usando Na2SO4 [0.05M con pH ajustado a 3 

con H2SO4 (20% v/v)] como electrolito soporte. Como electrodo de trabajo y contra 

electrodo se emplearon láminas de diamante dopado con boro (Adamant Technologies, 

Suiza) con una superficie efectiva de 2.5 x 2.5 cm2, dispuestas de manera paralela a 2 cm 

de separación. La concentración inicial de cada fármaco en el medio de reacción fue 

ajustada a 50 mg L-1. El medio de reacción se mantuvo con agitación constante a 850 

rpm. Después de 15 min de agitación, y una vez que el medio estuvo homogéneo, se 

inició la inducción de la corriente eléctrica usando una fuente de poder modelo DRP-303D 

(Digital, México). Se evaluaron cinco densidades de corriente (8, 16, 24, 32 y 40 mAcm-2). 

Los ensayos se desarrollaron por lotes y con agua ultrapura como disolvente, tomando 

muestras a intervalos de 30 min, y cada uno de los tratamientos se ensayó con tres 



 

repeticiones. Adicionalmente, se realizó un testigo bajo las mismas condiciones de 

agitación, temperatura y electrolito soporte, pero sin la inducción de corriente. 

 

 

Figura 2.1 Esquema de la celda electroquímica. 

 

2.4. Sistema fotoelectro-Fenton 



 

Los ensayos de degradación con el sistema FEF se llevaron a cabo en una celda 

electroquímica (Fig.2.1), bajo las mismas condiciones descritas para la OA. 

Adicionalmente, en estos ensayos el medio de reacción se burbujeó con aire (300 mLmin-

1) durante 45 min, previos a la inducción de corriente, para la saturación del medio con 

oxígeno. Posteriormente, durante 60 min antes de iniciar la reacción de Fenton, se 

permitió la electrogeneración de peróxido de hidrógeno (H2O2) alcanzando una 

concentración máxima de 18 mgL-1. La reacción fue iniciada con la adición del 

FeSO4·7H2O y empleando una lámpara de luz UV con =254 nm, dispuesta a 10 cm de la 

superficie del medio de reacción. La concentración inicial de cada uno de los fármacos fue 

ajustada a 50 mgL-1. Los experimentos con el sistema FEF se desarrollaron de acuerdo a 

un diseño bifactorial de 5x3, en donde el Factor 1 fue la densidad de corriente, con cinco 

niveles (8, 16, 24, 32 y 40 mAcm-2), y el Factor 2 fue la concentración de FeSO47H2O, con 

tres niveles (0.1, 0.2 y 0.3 mM). Los ensayos fueron desarrollados por lotes y con agua 

ultrapura, tomando muestras a intervalos de 30 min, con tres repeticiones para cada uno 

de los quince tratamientos. Se incluyó un testigo bajo las mismas condiciones de 

agitación, temperatura y electrolito soporte, pero sin la inducción de corriente, sin la 

adición de FeSO4·7H2O y sin la luz UV.  

2.4. Métodos analíticos 

La degradación de los fármacos fue monitoreada midiendo la absorbancia de la solución 

con un espectrofotómetro UV/Vis (Cole Parmer modelo 2800, EE.UU.). El escaneo de la 

absorbancia en las muestras se llevó a cabo en el rango de 400 a 190 nm de longitud de 

onda. Además, se le dio seguimiento a la concentración del carbono orgánico total (COT) 



 

con un equipo TOC-VSH/CSN (Shimadzu, Japón) para conocer el porcentaje de 

mineralización de los compuestos.

2.5. Métodos estadísticos 

Los resultados obtenidos con los procesos estudiados fueron analizados utilizando un 

análisis de varianza (ANOVA). Además, un ANOVA de medidas repetidas fue aplicado a 

los datos obtenidos con las condiciones que presentaron los mayores porcentajes de 

oxidación. Estos análisis fueron desarrollados utilizando el software STATISTICA Versión 

7. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  



 

3. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 

3.1. Sistema fotoelectro-Fenton 

Los resultados mostraron que, bajo las condiciones estudiadas, la densidad de corriente, 

la concentración de FeSO4·7H2O y la interacción de ambos factores tuvieron diferencia 

significativa en el proceso oxidativo (p<0.001 para los tres casos). 

La densidad de corriente presento una mayor relación directa en el proceso oxidativo, a 

mayor densidad de corriente, mayor fue la eficiencia de degradación de las moléculas 

estudiadas (Fig. 3.1). Sin embargo, existe un punto donde la densidad de corriente deja 

de controlar el proceso, lo cual se debe a que se favorece el desarrollo de reacciones 

colaterales (ecuaciones 1-3), las cuales interfirieren con el proceso oxidativo (Gutiérrez et 

al., 2012); la interacción de la densidad de corriente y la concentración de FeSO4·7H2O se 

presenta en las densidades 8 y 32 mAcm-2, en el resto de las densidades no se presenta 

diferencias significativas (Fig. 3.1). La mejor condición de operación del sistema FEF fue 

una densidad de corriente de 32 mA cm-2 y 0.01 mM de FeSO4·7H2O, con la que se 

alcanzó un 96.9±1.94% de oxidación (atenuación de la absorbacia). El perfil de oxidación 

(Fig. 3.2) siguió una cinética de orden cero (k=0.7308 mg L-1 min-1) en los primeros120 

minutos y posteriormente de primer orden (k=0.0369 min-1). Esto se debe a que al 

principio la concentración de cada fármaco es alta lo que incrementa la probabilidad de 

que ocurran colisiones entre las moléculas y los radicales libres presentes en el medio de 

reacción y que, consecuentemente, las reacciones se lleven a cabo rápidamente. 

Posteriormente, a medida que la reacción avanza y al ir disminuyendo la concentración 

del fármaco, disminuye la probabilidad de colisión y con ello la velocidad de la reacción, 

es decir, la velocidad de la reacción se hace dependiente de la concentración de los 

reactantes. 



 

•OH + H2O2          HO2 + H2O2                                                                                     (1) 

•OH + Fe(II)         Fe(III) + OH¯                                                                                   (2) 

Fe(II) + HO2       Fe(III) + HO2                                                                                    (3) 

 

 

 

Tabla 3.1 Análisis de varianza aplicado a los datos obtenidos de la degradación de 
fármacos disueltos en A-UP mediante el sistema FEF. 
 

Efecto SS GL MS F p 

Densidad de corriente 6258.5 4 1564.6 586.1 <0.001 

Concentración de FeSO4•7H2O 112.5 2 56.3 21.1 <0.001 

Densidad de corriente y 
Concentración de FeSO4•7H2O

296.4 8 37 19 <0.001 

Error 80.1 30 2,7     

SS: Suma de cuadrados; GL: Grados de libertad; MS: Suma de medias, F: Prueba de 
Fisher y p: Probabilidad. 
 
 

•

•



 

 
Figura 3.1 Efecto de la densidad de corriente y de la concentración de Fe2+ sobre la 

eficiencia de degradación de fármacos mediante el sistema fotoelectro-Fenton. 
 

 
Figura 3.2 Variación de la concentración de carbono orgánico total mediante el sistema 

fotoelectro-Fenton, mezcla de fármacos disueltos en agua ultrapura. Las barras indican el 
error estándar. 



 

3.2 Oxidación anódica 

Al evaluar el efecto de la densidad de corriente sobre la OA de los fármacos, los 

resultados fueron similares a los obtenidos con el sistema FEF demostrando que, en el 

rango y con los fármacos estudiados, la eficiencia de degradación aumenta con la 

densidad de corriente hasta alcanzar un límite (Fig. 3.3). En trabajos previos se identificó 

a la densidad de corriente como el parámetro operativo que mayor impacto tiene sobre la 

degradación electroquímica de moléculas orgánicas (Domínguez et al., 2010; González et 

al., 2010). La eficiencia más alta de OA (90.71±2.12%) se logró con una densidad de 

corriente de 32 mAcm-2. En los primeros 120 min de reacción, el perfil de oxidación siguió 

una cinética de orden cero (k=0.7272 mgL-1min-1) y posterior a este tiempo, la cinética 

observada fue de primer orden (k=0.05 min-1) (Fig.3.4). Debido a que el ˙OH se encuentra 

absorbido en la superficie del electrodo, la velocidad de reacción depende de la 

probabilidad de choque entre la molécula del fármaco con el ánodo, por lo que conforme 

se reduce la concentración del medicamento se reduce también la velocidad de 

degradación. 
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Figura 3.3 Efecto de la densidad de corriente en la oxidación anódica sobre la eficiencia 
de degradación de fármacos.Las barras indican el error estándar. 

 

 
Figura 3.4 Variación de la concentración de carbono orgánico total con oxidación anódica, 
mezcla de fármacos disueltos en agua ultrapura. Las barras indican el error estándar. 

 
 



 

3.3 Efecto de la materia orgánica presente en las matrices acuosas 

A fin de evaluar la eficacia de los PAOs bajo condiciones más cercanas a las reales, se 

evaluó la aplicación de los procesos FEF y OA para la eliminación de la mezcla de 

fármacos disueltos en cuatro matrices acuosas (AS, ASUB, AEAE y AEAN) cuyas 

características fisicoquímicas se muestran en la Tabla 2.1. El análisis de varianza de 

medidas repetidas realizados a los datos obtenidos con los procesos FEF y OA (Tabla 3.2 

y Tabla 3.3 respectivamente) demostraron que, el porcentaje de degradación de la mezcla 

de fármacos es influenciada por el tipo de matriz en donde se encuentra disuelta, 

(p<0.001; p<0.001 en ambos casos). Esta diferencia puede ser atribuida a la presencia de 

materia orgánica en cada una de las matrices (Fig. 3.5 a y b), esto es congruente con 

Dong y Rosario-Ortiz en el 2012. Puesto que a mayor presencia de materia orgánica en la 

matriz mayor porcentaje de degradación se obtuvo. En ambos métodos después de 210 

min de tratamiento, en el efluente anaerobio se alcanzó un 98% de remoción de fármacos 

en tanto que en el agua desionizada la remoción fue de 91%. Esto podría explicarse por la 

formación adicional de radicales oxidante a partir de la materia orgánica del agua. Dong y 

Rosario-Ortiz (2012) señalan que los efluentes de aguas residuales pueden producir 

concentraciones significativas de •OH y relativamente altos rendimientos cuánticos de •OH 

formados por efluentes. 



 

Tabla 3.2 Análisis de varianza de medidas repetidas aplicado a los datos obtenidos de la 
degradación de fármacos disueltos en las matrices acuosas mediante el sistema 
fotoelectro-Fenton. 
 

Efecto SS GL MS F p 

Matrices 3746.0 4 936.5 80.97 <0.001 

Error 69.4 6 11.6   

Tiempo y Matrices 1582.7 24 65.9 28.04 <0.001 

Error 84.7 36 2.4   

SS: Suma de cuadrados; GL: Grados de libertad; MS: Suma de medias, F: Prueba de 
Fisher y p: Probabilidad. 
 

Tabla 3.3 Análisis de varianza de medidas repetidas aplicado a los datos obtenidos de la 
degradación de fármacos disueltos en las matrices mediante oxidación anódica. 
 

Efecto SS GL MS F P 

Matrices 3060.8 4 765.2 52.57 <0.001 

Error 131 9 14.6   

Tiempo y Matrices 520.5 24 21.7 8.47 <0.001 

Error 138.3 54 2.6   

SS: Suma de cuadrados; GL: Grados de libertad; MS: Suma de medias, F: Prueba de 
Fisher y p: Probabilidad. 



 

Figura 3.5 Degradación de mezcla de fármacos (diclofenaco, ketorolaco y naproxeno) 
mediante el sistema fotoelectro-Fenton (a) y oxidación anódica (b) en matrices acuosas.  



 

La mezcla de los fármacos disueltos en las diferentes matrices acuosas mostró un 

espectrograma característico en el rango de 190 a 400 nm (Fig.3.6). Conforme transcurrió 

la reacción de degradación en cada matriz acuosa, la eliminación de los fármacos y las 

moléculas orgánicas presentes en las matrices se correlacionaron con la atenuación del 

espectrograma. Después de los 210 min de oxidación, se observó un pico característico 

en el rango de 190 a 230 nm en cada una de las matrices. Considerando estos resultados 

junto con los del carbono orgánico total, se establece que la mezcla de fármacos disueltos 

en diferentes matrices fue degradada y que el pico característico corresponde muy 

probable a los residuos no orgánicos presentes en la matriz. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 

Figura 3.6 Espectrograma UV/Vis de la mezcla de fármacos (diclofenaco, ketorolaco y 
naproxeno) disueltos en diferentes matrices acuosas, antes y después del tratamiento con 
el sistema fotoelectro-Fenton y oxidación anódica. Las líneas representan el promedio de 
3 repeticiones. 
4. CONCLUSIÓN 



 

Los mayores porcentajes de degradación se observaron con los fármacos disueltos en los 

efluentes de plantas de tratamiento de aguas residuales municipales. La degradación, 

después de 210 min de reacción, varió en el siguiente orden: efluente anaerobio > 

efluente aerobio > agua subterránea > agua superficial > agua ultrapura. Estos resultados 

indican que la materia orgánica presente en las matrices acuosas favorece, no 

obstaculiza, la degradación de los fármacos y que los procesos FEF y OA son capaces de 

degradar estos tipos de moléculas. 

Durante el proceso de degradación en todas las matrices se observó que en los primeros 

120 min el perfil de oxidación siguió una cinética de orden cero y posteriormente una 

cinética de primer orden hasta finalizar la reacción.  
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Abstract 
 
Pharmaceuticals have been found to be widely spread in water bodies around the world 

potentially  affecting  aquatic  fauna,  therefore  the  need  to  develop  methods  capable  of 

removing these micro-pollutants from water. In this study, we evaluated the efficiency of 

anodic oxidation (AO) and the photoelectro-Fenton process (PEF) to degrade a mixture of 

three commonly used non-steroidal anti-inflammatory drugs: diclofenac, ketorolac and 

naproxen. We put particular attention on assessing the effect of the aqueous matrix, in which 

pharmaceuticals were dissolved, on oxidation efficiency. For this, we chose five different 

aqueous matrices with distinct organic content: ultrapure water, groundwater, surface water 

and two biologically-treated (aerobic and anaerobic) sewage effluents. Degradation was 

carried out in a 50-mL non-divided electrolytic cell using Na2SO4  as electrolyte. Boron- 

doped diamond (BDD) electrodes were used as both anode and cathode. 0.1mM of 

FeSO4·7H2O and UV light at 254 nm were used during the photoelectro-Fenton process. The 

initial concentration of each pharmaceutical drug in the reaction medium was 50 mg/L. We 

observed the highest degradation level (>90%) with both oxidation methods when applying a 

32 mA/cm
2 

current density. The organic content of the aqueous matrix positively influenced 

 
the performance of the oxidation processes. The highest oxidation efficiencies (95% for AO 

and 98% for PEF) were observed when the pharmaceuticals mixture was dissolved in 

anaerobically-treated sewage effluent. The obtained results demonstrated that both processes 

effectively degrade the mixture of pharmaceuticals in the studied matrices and that organic 

matter present in the aqueous matrix favours the degradation process. 

 

 
 

Key words: Anodic oxidation; Boron-doped diamond electrodes; Effluent organic matter; 

Micro-pollutants; Photoelectro-Fenton. 
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Introduction 
 
During the last decade pharmaceutical drugs have become widespread in the aquatic 

environment and have been detected in aquifers (Stackelberg et al. 2004), surface water 

(Tixier et al. 2003) and drinking water (Benotti et al. 2009). The presence of these micro- 

pollutants  has  attracted  significant  attention  due  to  their  potential  impact  on  aquatic 

organisms, even at low concentration levels (Mompelat et al. 2009; Letzel et al. 2009; Zhou 

et al. 2010). Some pharmaceuticals exhibit high levels of persistence, low biodegradability 

and  a  tendency  to  bio-accumulate  due  to  their  continuous  input  into  the  environment 

(Caliman and Gavrilescu 2009). These pollutants are often found in aquatic environments 

forming complex mixtures that can have toxic effects on algae and invertebrates, damage the 

endocrine system of fish or favour the development of resistant strains of microorganisms 

(Lanzky and Detención-Sorensen 1997; Migliore et al. 1997). Furthermore, recent studies 

have found that conventional sewage treatment systems, based mainly on the use of 

microorganisms, are inadequate in effectively destroying these types of organic compounds, 

due to their complex molecular structure and the low concentrations in which they are found 

(Stackelberg et al. 2004; Jones et al. 2005). Consequently, some pharmaceutical drugs are not 

entirely eliminated at sewage treatment plants. In some cases, the percentage of compounds 

that are eliminated is less than 15% (Ternes et al. 2002). This situation emphasizes the need 

to generate methods capable of degrading these types of compounds more efficiently. 

Advanced oxidation processes (AOPs) are viable alternatives for the treatment of a wide- 

range group of molecules such as pharmaceuticals. AOPs are based on the in situ production 

of the hydroxyl radical (
•
OH) as the main oxidant. 

•
OH is the second strongest oxidant agent 

known, only after fluoride. It has a high standard reduction potential (Eº= 2.8 V, 25ºC), 

therefore is capable of indiscriminately reacting with the majority of organic compounds by 

means  of  hydroxylation  or  dehydrogenation  until  reaching  total  mineralization.  This 
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technology can be chemical, photochemical, photo-catalytic and electrochemical (Huang et 

al. 1993; Sires and Brillas 2012). In recent years, the degradation of a large number of 

molecules  has  been  studied  using  diverse  oxidative  photo-assisted  processes  such  as 

UV/H2O2  (Pereira et al. 2007; Yuan et al. 2009), O3/UV (García-Araya et al. 2010) and 

TiO2/UV (Mendez-Arriaga et al. 2008; Achilleos et al. 2010) systems. Another process that 

has been utilised is direct photolysis with UV light (Packer et al. 2003) as well as the Fenton 

and photo-Fenton systems (Pérez-Estrada et al. 2005; Klamerth et al. 2010). Advanced 

electrochemical oxidation processes have also been applied in the degradation of 

pharmaceutical substances. Part of these studies have been devoted to the evaluation of the 

electro-Fenton and photoelectro-Fenton (PEF) systems (Garrido et al. 2007; Sires et al. 2007; 

Isarain-Chavéz et al. 2011; García-Segura et al. 2012), and anodic oxidation (AO) (Hannes et 

al. 2008; Zhao et al. 2009; Brillas et al. 2010; Domínguez et al. 2010; Murugananthan et al. 

2010; Gonzales et al. 2011; Vedenyapina et al. 2011). Pharmaceutical products that have 

been treated by advanced oxidation processes include diclofenac, paracetamol, ketorolac, 

naproxen, clofibric acid, and ketoprofen amongst others. 

Most of these studies have evaluated the degradation of single pharmaceuticals in 

solutions prepared in high purity water and at initial concentrations in the region of µg/L. 

These experimental conditions do not reflect those found in real natural water and municipal 

sewage (Farre et al. 2005; Lapertot et al. 2007; Kassinos et al. 2009; Malato et al. 2007). 

Thus, the aim of this study was to evaluate the efficiency of the PEF and AO processes in 

degrading  a mixture of  non-steroidal  anti-inflammatory drugs  (diclofenac,  ketorolac  and 

naproxen; Fig. 1), dissolved (50 mg/L each) in various aqueous matrices: ultra-pure water 

(UPW), groundwater (GROW), surface water (SW) and two sewage treatment plant (STP) 

effluents treated with aerobic (AER) and anaerobic (ANR) biological methods. 
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Materials and methods 
 
 
 
 

Reagents and water samples 

 
Sodium sulphate (Na2SO4) and sulphuric acid (H2SO4) were acquired from Sigma-Aldrich 

(Mexico City). Perchloric acid (HClO4) and ferrous sulphate heptahydrate (FeSO4·7H2O) 

were supplied by J.T. Baker (Mexico City). All chemicals used were analytical grade. 

Diclofenac  (Diclofenac,  Son’s),  ketorolac  (Ketorolac,  Amsa)  and  naproxen  (Flanax
T.M

, 

Bayer) were obtained locally. 

Ultra-pure water was prepared from tap water by means of distillation and deionisation, 

surface water was sampled from the Coatán River in Tapachula (Chiapas, Mexico), 

groundwater was obtained from a deep well at ECOSUR campus and biologically (anaerobic 

and anaerobic-aerobic) treated sewage was taken from a municipal sewage treatment plant 

(STP) in the city of Tapachula (Chiapas, Mexico). The water samples were filtered using 0.45 

m filters and stored at <4ºC. 

 

 
 

Anodic oxidation 

 
Degradation assays were carried out in batch mode in an undivided electrolytic cell (Fig. 2) 

with a reaction volume of 50 mL, using Na2SO4  [0.05M with pH adjusted to 3 with H2SO4 

(20% v/v)] as electrolytic support. Two parallel (2 cm separation) boron-doped diamond 

(BDD) plates (2.5 cm x 2.5 cm) were used as working and counter electrodes. The initial 

concentration of each pharmaceutical in the reaction medium was adjusted to 50 mg/L. The 

reaction medium was constantly agitated at 850 rpm. After 15 min agitation and once the 

medium was homogenous, electrical current induction commenced using a DRP-303D 

(Digital, Mexico) power supply. Initially, tests were conducted in ultrapure water to identify 

an adequate current density at which to perform all AO experiments. Five levels of current 
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density were evaluated (8, 16, 24, 32 and 40 mA/cm
2
). Each treatment was assayed with three 

repetitions and a control was carried out under the same conditions of agitation, temperature, 

and supporting electrolyte, but without current induction. During assays, samples were taken 

at 30-min intervals for analysis. 

 

 
 

Photoelectro-Fenton system 

 
The degradation assays using the PEF system were conducted in an electrochemical cell (Fig. 

 
2) under conditions similar to those for AO. However, in this case and previous to current 

induction, the reaction medium was bubbled with air (300 mL/min) for 45 min, in order to 

saturate the medium with oxygen. Subsequently, hydrogen peroxide was electrogenerated by 

electrical current induction into the medium, reaching a maximum concentration of 18 mg/L. 

The Fenton reaction was initiated with the addition of FeSO4·7H2O and UV light ( =254 nm) 

irradiation at a 10-cm distance from the reaction medium surface. The initial concentration of 

each  pharmaceutical  was  adjusted  to  50  mg/L.  PEF  experiments  were  performed  in 

accordance to a 5x3 bifactorial design, where factor 1 was the current density with five levels 

(8, 16, 24, 32 and 40 mA/cm
2
) and factor 2 was the concentration of FeSO47H2O with three 

 
levels (0.1, 0.2 and   0.3 mM). The assays were developed with ultrapure water with three 

repetitions for each of the fifteen treatments. A control was included which was subject to the 

same agitation, temperature and supporting electrolyte conditions but with no current 

induction, addition of FeSO4·7H2O or UV light irradiation. During all tests, samples were 

taken at 30-min intervals for analysis. 

 

 
 

Analytical methods 

 
The physicochemical  characteristics  of  the  water samples  (Table 1) were determined  in 

accordance to standard methods (APHA, 1992). The degradation of pharmaceutical drugs and 
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background matrix compounds, was monitored by measuring solution absorbance with a UV- 

Vis  spectrophotometer  (Cole  Parmer  model  2800,  USA).  Absorbance  scanning  of  the 

samples was conducted within a wavelength range of 400 to 190 nm. Total organic carbon 

(TOC) was monitored using a TOC-VSH/CSN analyser (Shimadzu, Japan), following the 

manufacturer’s instructions. 

 

 
 

Statistical methods 

 
Experimental data was subject to an analysis of variance with a significance level ( ) of 0.05. 

A repeated measures analysis was applied to data obtained with the conditions that led to the 

highest percentages of oxidation. These analyses were performed using the STATISTICA 

software Version 7. 

 

 
 

Results and discussion 
 
 
 
 

Photoelectro-Fenton system 

 
Current density, FeSO4·7H2O concentration and the interaction between these two factors 

controlled the oxidative process under the conditions studied (p<0.001 in all three cases; 

Table 2). Current density had a higher positive effect over the oxidative process: the higher 

the  current  density,  the greater the  degradation  efficiency (Fig.  3). However, there is  a 

threshold whereby current density stops controlling the process as a result of conditions 

favouring the development of collateral reactions that interfere with degradation (equations 1- 

3). Therefore, the best results with the PEF system were obtained with a current density of 32 

mA/cm
2   

and  0.01mM  of  FeSO4·7H2O, permitting  96.9±1.94%  oxidation  (attenuation  of 

absorbance).  The  mineralisation  profile  (Fig.  4)  followed  zero-order  kinetics  (k=0.7308 

mg/L/min) during the first 120 min of reaction, and first-order kinetics (k=0.0369 1/min) in 
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the latter part of the process. This change in kinetics is related to the decline in the 

concentration of organic molecules during the oxidation process. Initially, there is a high 

concentration of pharmaceuticals in the reaction medium and accordingly the probability of 

collision between molecules and free radicals is high, thus making reactions to occur at a fast 

rate. As the reaction proceeds, the concentration of the pharmaceuticals decreases and 

consequently the probability of collisions lowers, causing reaction velocity to slow down. In 

other words, reaction velocity becomes dependent on reactant concentration. 

•
OH + H2O2  HO2

• 
+ H2O2¯ (1) 

 
•
OH + Fe(II)  Fe(III) + OH¯ (2) 

Fe(II) + HO2
•  

 Fe(III) + HO2¯ (3) 

 

 
 

Anodic oxidation 

 
When evaluating the effect of current density on the AO of the pharmaceutical drugs, the 

results were similar to those obtained with the PEF process. This again demonstrated that, 

within the conditions evaluated, degradation efficiency increases with current density until a 

particular limit is reached (32 mA/cm
2  

in this case; Fig. 5). In previous research, current 

intensity was identified as the operative parameter that has the highest impact on 

electrochemical degradation of organic molecules (Domínguez et al. 2010; González et al. 

2010). Here the highest AO efficiency (90.71±2.12%) was achieved with 32 mA/cm
2 

current 

 
density. During the initial 120 min of the reaction, the mineralisation profile (Fig. 6) followed 

zero-order kinetics (k=0.7272 mg L
-1  

min
-1

) and subsequently first-order kinetics (k=0.05 

min
-1

). Since 
•
OH are absorbed onto the electrode surface, reaction velocity depends on the 

frequency of collision between the organic molecules and the anode. Consequently, as the 

concentration of organic molecules declines, the degradation velocity also slows down. 
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Effect of matrix organic matter content on oxidation efficiency 

 
The four natural water and wastewater samples collected for this study had different 

physicochemical characteristics (Table 1). Conductivity was higher in the biologically treated 

sewage effluents due to the usually high contents of salts in domestic sewage. This is also 

reflected in the higher alkalinity of these two effluents. Turbidity, solids concentration and 

organic matter content were also considerably higher in the sewage effluents, particularly in 

that of the anaerobic reactor due to the partial treatment of domestic sewage at that stage of 

the process. Accordingly, the lowest level of dissolved oxygen corresponded to the anaerobic 

effluent. 

The physicochemical characteristics of the aqueous matrix in which the pharmaceuticals 

were dissolved, played an important part in the performance of the electrochemical oxidation 

processes  studied.  The  efficiency of  degradation,  as  assessed  by the  attenuation  in  UV 

absorbance, increased with time in all five aqueous matrices but at a different rate and to a 

different extent, regardless of the oxidation method applied (Fig. 7). The general trend 

observed was that degradation occurred at a faster rate as background organic content in the 

aqueous matrix increased. Accordingly, after 120 min reaction, final degradation efficiencies 

were in the following order: ultrapure water (91%) < surface water (92%) < groundwater 

(94%) < aerobic effluent (95%) < anaerobic effluent (98%). The analysis of variance for 

repeated measures performed on degradation efficiency data, confirmed that the degree of 

oxidation achieved by the two AOPs was significantly influenced by type of matrix (p<0.001, 

Tables 3 and 4). 

Even though pharmaceutical concentrations were not specifically measured, UV 

spectrograms of pharmaceuticals aqueous solutions showed a distinctive pattern before 

treatment and a remarkable attenuation in UV absorbance after oxidation was completed (Fig. 

8). UV absorbance was completely attenuated in the 250-400 nm wavelength range after 
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oxidation treatment and only small peaks remained in the 210-230 nm range. This, along with 

the observed reduction in TOC content, led to think that pharmaceuticals were effectively 

degraded by both AOPs. This view is supported by recent findings by Rosario-Ortiz et al. 

(2010), who reported that the removal of pharmaceuticals in wastewater, measured by LC- 

MS, was correlated with reductions in UV absorbance at 254 nm, suggesting this could be 

used as a surrogate to assess pharmaceutical removal efficiency during UV/H2O2 treatment. 

Initial UV spectrograms of water samples (Fig. 8) appeared to correlate with other water 

 
quality parameters (Table 1). For example, absorbance curve area was the lowest for the 

surface water sample, which also presented the lowest conductivity and alkalinity as well as a 

very low dissolved solids and organic carbon content. Conversely, the largest curve area was 

observed in the anaerobic sewage effluent which also showed the highest alkalinity, dissolved 

solids and TOC concentrations. Pharmaceutical residues are likely to have been  already 

present in the treated sewage effluents; however, UV spectrograms showed an important 

increase in absorbance curve area once the pharmaceutical mixture was spiked in all water 

samples. UV spectrograms were very similar in all spiked aqueous matrices, suggesting that 

the pharmaceuticals mixture added represented most of the chemical content at the beginning 

of oxidation experiments. After electrochemical oxidation took place, UV absorbance 

decreased to a great extended in all water samples, particularly in the anaerobically-treated 

sewage effluent, as has been discussed before. 

Previous studies have shown that organic matter in STP effluents can act as scavengers 

of the hydroxyl radical thus hindering the degradation of the target compounds by AOPs 

(Dong et al. 2010; Rosario-Ortiz et al. 2010). However, our findings suggest that organic 

matter actually favours the oxidation of the pharmaceuticals and background organic 

compounds. This might be the result of hydroxyl radicals being formed from effluent organic 

matter by photochemical reactions, as has been recently reported by Dong and Rosario-Ortiz 
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(2012). If this were the case, effluent organic matter would act as 
•
OH precursor rather than 

scavenger thus increasing degradation efficiencies. In addition to this, it has been found that 

the reactivity of effluent organic matter, besides its concentration, play an important role. The 

reactivity of organic matter increases with a decrease in apparent molecular weight (Dong et 

al 2010). Following this reasoning, the high oxidation efficiencies found in the anaerobically- 

treated effluent could be explained not only by its higher concentration of effluent organic 

matter but also by a higher reactivity, since low molecular weight, soluble microbial products 

are a major component of the organic matter in this effluent. 

 
 
 

Conclusion 
 
The physicochemical characteristics of the aqueous matrix in which pharmaceuticals are 

found, in particular its organic matter contents, can have a significant effect on the rate and 

extent of oxidation by AOPs. The highest level of degradation of a pharmaceuticals mixture 

(diclofenac, ketorolac and naproxen) was observed when these were dissolved in effluents 

from  a  municipal  sewage  treatment  plant.  Our  results  have  demonstrated  that  anodic 

oxidation and the photoelectron-Fenton processes are capable of degrading these molecules 

in all aqueous matrices studied. They also suggest that rather than acting as an obstacle, 

organic matter present in the aqueous matrices actually favours the degradation of 

pharmaceuticals. Further research is needed to clarify the mechanisms by which this occurs. 
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1

1

2 2 Table 1 Physical and chemical characteristics of the different aqueous matrices (n=3) 
3

4   

5

6 Parameter Groundwater 
7

8

9

Surface 
 
water 

Aerobic 
 
effluent 

Anaerobic 
 

effluent 

10

11

12

13

14

15

16

17

18

19

20

21

22

23

24

25

26

27

28

29

30

31

32

33

34 3
35

36

37 4

38

39 5
40

41

42
6

43

44

45

46

47

48

49

50

51

52

53

54

pH 6.9 7.9 7.2 7.4 
 
Conductivity (mS/cm) 0.375 0.242 1.01 1.01 

 
Turbidity (NTU) 0.93 2.33 45.0 98.0 

 
Dissolved oxygen (mg/L) 7.1 8.1 1.4 0.6 

 
Temperature (ºC) 27.0 25.0 29.0 28.0 

 
Total alkalinity (mg CaCO3/L) 51 ± 0.10 36 ± 0.14 109 ± 0.24 153 ± 0.75 
 

Total suspended solids (mg L
-1

) 4 ± 0.35 7 ± 0.56 23 ± 0.78 44 ± 0.11 
 

Total dissolved solids (mg L
-1

) 264 ± 1.01 191 ± 1.58   409 ± 1.98 423 ± 1.0 

 
Biochemical oxygen demand (mg/L) 10 ± 0.65 25 ± 0.89 16 ± 1.01 27 ± 1.32 

 
Total organic carbon (mg/L) 2 ± 0.24 3 ± 0.57 7 ± 0.16 25 ± 0.48 
 
 
 
 
 
 
 

Table 2 Analysis of variance applied to data from the photoelectron-Fenton oxidation of 

pharmaceuticals dissolved in ultra-pure water 

Effect  SS DF   MS  F  P 

Current density 6258.5  4 1564.6 586.1 <0.001 

[FeSO4•7H2O]  112.5  2  56.3  21.1 <0.001 

Current density and 
296.4 8 37 19.0 <0.001 

[FeSO4•7H2O] 
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10 Effect SS DF MS F P 
11    
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7 4 Fenton oxidation of pharmaceuticals dissolved in different aqueous matrices 
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SS: Sum of Squares, DF: Degree of freedom, MS: Mean Square, F: Fisher parameter, p: Probability 
 

 
 
 
 
 
 

Table 4 Analysis of variance for repeated measures applied to data from the anodic oxidation 

of pharmaceuticals dissolved in different aqueous matrices 

Effect  SS DF   MS  F  P 

Matrices 3060.8   4 765.2 52.57 <0.001 

Error 131 9 14.6 

 
Time and Matrices 520.5 24 21.7 8.47 <0.001 

 
Error 138.3 54 2.6 

 
SS: Sum of Squares, DF: Degree of freedom, MS: Mean Square, F: Fisher parameter, p: Probability 
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Fig. 1 Chemical structures of the pharmaceuticals studied 
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Fig. 2 Schematic diagram of the electrochemical cell 
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Fig. 3 Effect of current density and Fe
2+ 

concentration on the efficiency of pharmaceuticals 

degradation by the photoelectron-Fenton process 
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Fig. 4 Variation of the total organic carbon (TOC) concentration with time during the 

photoelectron-Fenton oxidation of the drugs mixture in ultra-pure water (bars indicate the 

standard error) 
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Fig. 5 Effect of current density on the efficiency of pharmaceuticals degradation by anodic 

oxidation (bars indicate standard error) 
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Fig. 6 Variation of the total organic carbon (TOC) concentration with time during the anodic 

oxidation of the drugs mixture in ultra-pure water (bars indicate the standard error) 
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Fig. 7 Efficiency of degradation of the drug mixture (diclofenac, ketorolac, naproxen) by the3

(a) photoelectron-Fenton and (b) anodic oxidation processes in different aqueous matrices:4

ultra-pure water (UPW), surface water (SW), groundwater (GRW), aerobically-treated5

sewage effluent (AER) and anaerobically-treated sewage effluent (ANR) 6
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