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RESUMEN

En el presente estudio, un nuevo compdésito de nitruro de carbono grafitico (g-CsNa) fue
sintetizado a partir de urea y oxalato de calcio monohidratado mediante un proceso de
pirdlisis a 600 °C. El composito fue caracterizado mediante difraccion de rayos X (XRD),
espectroscopia electronica de barrido (SEM), espectroscopia de dispersion de energia
(EDS) y espectroscopia infrarroja por transformadas de Fourier (FTIR). Adicionalmente,
se determind el punto de carga cero (PZC) del compdsito. La actividad fotocatalitica del
composito de g-CsN4 fue evaluada mediante la degradacion del antibiético ofloxacino
(OFL) en agua (concentracion inicial de 20 mg/L), en un proceso de fotocatalisis
heterogénea con radiacion visible. Se determiné el efecto del pH y la adicién de H202en
la degradacion de OFL. A un valor de pH de 10 y con una concentracion de 83,3 mg/L de
H202, se alcanzé la mayor degradacion de OFL, 23,9 %, en 40 min. Se observé una
cinética de pseudo-primer orden para la degradacion de OFL en aguas sintéticas. La
adsorcion de OFL sobre el composito de g-CsN4 fue de 10,96 % y se observo un buen
ajuste al modelo de isoterma de Freundlich. El porcentaje de remocién por adsorciéon
sumado al porcentaje de degradacion alcanzado bajo las mejores condiciones
fotocataliticas con composito de g-CsNas, se logré una remocion del COT de 27,77 % y
reduccion del DQO de 30,83%. Esta estrategia de inmovilizacion de g-CsN4 puede ser la
base para la generacion de fotocalizadores mas eficientes para aprovechar la radiacion

visible del sol.

PALABRAS CLAVE
e OFLOXACINO

NITRURO DE CARBONO GRAFITICO
CONTAMINACION ANTIBIOTICA

RESISTENCIA BACTERIANA

FOTOCATALISIS HETEROGENEA
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ABSTRACT
In this study, a new graphitic carbon nitride composite (g-C3N4) was synthesized from urea
and calcium oxalate monohydrate by a pyrolysis process at 600 °C. The composite was
characterized by X-ray diffraction (XRD), electronic scanning spectroscopy (SEM), energy
dispersion spectroscopy (EDS) and Fourier transform infrared spectroscopy (FTIR). In
addition, the point of zero charge (PZC) of the composite was determined. The
photocatalytic activity of the g-CsN4 composite was studied by the degradation of the
antibiotic ofloxacin (OFL) in water (initial concentration of 20 mg/L), by heterogeneous
photocatalysis with visible radiation. The effect of the pH and the addition of H20: in the
OFL degradation, were evaluated. Under a pH value of 10 and 83.3 mg/L of H202, the
best degradation of OFL (23.9%) was achieved in 40 min. For the degradation of OFL in
synthetic water, a pseudo-first-order kinetic reaction was observed. The adsorption of OFL
on the g-CsNs composite was 10.96% and fitted a Freundlich isotherm model. By
adsorption and the best degradation photocatalysis conditions with g-C3sN4 composite, a
TOC removal of 27.77 % and a COD reduction of 30.83 % were achieved. This
immobilization strategy of g-CsNa can be the basis for the development of more efficient

photocatalysts in the use of solar visible radiation.

KEYWORDS

e OFLOXACIN

e GRAPHITIC CARBON NITRIDE

e ANTIBIOTIC POLLUTION

e BACTERIAL RESISTANCE

e HETEROGENEOUS PHOTOCATALYSIS



CAPITULO 1
GENERALIDADES
1.1. Antecedentes
En los ultimos afios, varios micro-contaminantes de origen farmacéutico han sido
detectados en cuerpos de agua en el ambiente, debido a su continua liberacion, consumo
universal, baja capacidad de metabolizacién por parte de seres humanos y animales y

disposicion final inapropiada (Yang, Ok, Kim, Kwon & Tsang, 2017).

Entre los diferentes contaminantes farmacéuticos presentes en el ambiente,
destacan los antibiéticos, mismos a los que se ha prestado considerable atencién en los
ultimos afos debido a que pueden ser transportados con el agua y, de esta manera, llegar
a interactuar con organismos acuaticos asi como también con aquellos que viven en
sedimentos y suelos. En el medio acudatico, los antibioticos pueden contribuir con el
desarrollo de bacterias patdégenas resistentes, o que podria comprometer la salud
humana y el equilibrio de los ecosistemas acuaticos (Bielen et al., 2017). Ademas, un
aspecto a destacar es que las propiedades antimicrobianas y la estabilidad quimica de
estas sustancias dificultan su eliminacién mediante tratamientos de agua convencionales

(Klavarioti, Mantzavinos & Kassinos, 2009).

Los procesos de oxidacibn avanzada (POAs) se han consolidado como
alternativas eficaces para la remocion de contaminantes farmacéuticos y recalcitrantes
de efluentes liquidos. Los POAs estan basados en procesos quimicos que generan
especies altamente reactivas como el radical hidroxilo ("OH), que tiene gran efectividad

en la oxidacién de materia orgénica (Klavarioti et al., 2009).
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La fotocatélisis heterogénea es un tipo de POA que emplea un catalizador que,

por incidencia de radiacion con la apropiada longitud de onda, es capaz de generar un
par hueco-electron en su estructura electrénica, mismo que interacciona con el agua y
genera radicales que hacen posibles las reacciones de oxidacion de los contaminantes

(Spasiano, Marotta, Malato, Fernandez-Ibafiez & Somma, 2015).

Un interesante material que ha sido propuesto en el pasado como fotocatalizador
es el nitruro de carbono grafitico (g-C3Na4) (Wang et al., 2008). El g-C3Na tiene las ventajas
de que muestra actividad fotocatalitica cuando es irradiado con luz visible y puede ser
sintetizado a partir de compuestos organicos ricos en nitrégeno de facil acceso, por
ejemplo, la urea. En la Tabla 1 se recopilan los reportes mas importantes de degradacion
de medicamentos mediante fotocatalisis con el fotocatalizador g-CsN4. En dicha tabla se
destacan los porcentajes de remocion del contaminante alcanzados en cada caso, los
cuales demuestran la efectividad de este material cuando es usado en procesos de

fotocatalisis heterogénea.

Tabla 1
Resumen de los reportes mas importantes de degradacion de medicamentos mediante
fotocatalisis con g-C3Na.

Medicamento Condiciones de fotocatalisis Resultados Autor

contaminante

Sulfadiazina, 300 mg de g-CsN4 soportado en LMPET, Remocion del (Wang et al.,
Sulfamerazina solucion 30 mL (2x10-5mol/L), luz vis. 100% en 3 h. 2018)
Sulfametazina 100 mg g-CsaN4, 200 mL (2mg/L), lampara Remocion del (Zhang, Mao,

de 18w, 380 nm. 100% en 3 h Xiao & Zhuang,
2017)
Clorhidrato de 10 mg g-CsN4-DM, solucién 50 mL (10 Remocion del (Muhmood et al.,

tetraciclina mg/L), lampara de 500 W; 420-720 nm. 100% en 70 min. 2017)




3

Si bien las remociones reportadas para diferentes contaminantes farmacéuticos
demuestran que el g-C3N4 es un fotocatalizador muy efectivo, es un desafio pendiente la
mejora de estos procesos desde la perspectiva de la separacion de este fotocatalizador

después de terminado el tratamiento.

1.2. Planteamiento del problema

1.2.1. Nivel macro

El desarrollo de nuevas técnicas analiticas ha logrado ampliar la capacidad de
deteccién y cuantificacion de contaminantes en el agua, lo que ha permitido la
identificacion de sustancias potencialmente perjudiciales denominadas como
contaminantes emergentes. Dentro de este grupo de contaminantes se suelen considerar
a los antibidticos, los cuales son utilizados en la prevencion y tratamiento de infecciones
microbianas en seres humanos y, ademas, en la crianza de animales. Estos
contaminantes pueden ingresar al medio acuatico por medio de efluentes municipales,
hospitalarios, agricolas y residuos de la industria farmacéutica (Bielen et al., 2017;

Carvalho & Santos, 2016; Kumar & Pal, 2018).

Los antibidticos pueden ingresar a la cadena tréfica y generar los consiguientes
efectos negativos, debido a su liberacion al ambiente como consecuencia del
aprovechamiento de aguas (parcial o deficientemente) tratadas y lodos en aplicaciones
agricolas (Rajapaksha et al., 2014). Otros problemas relacionados con la presencia de
antibioticos en el ambiente son: la bioacumulacién de antibiéticos en tejidos de peces
(Zhao et al., 2015), el desarrollo de resistencia antibiotica por parte de comunidades

bacterianas (Andersson & Hughes, 2014), bioacumulacién de antibidticos en plantas
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alimenticias (Kumar, Gupta, Baidoo, Chander & Rosen, 2005) y problemas en la
replicacion celular en plantas acuaticas (Brain, Hanson, Solomon & Brooks, 2008). Los
antibiéticos también pueden afectar a comunidades de cianobacterias, organismos que
conforman més del 70 % del fitoplancton en el mundo y son responsables de la
produccion de més de la tercera parte del total de oxigeno libre y la fijacién de diéxido de

carbono (Baquero, Martinez & Cantén, 2008).

1.2.2. Nivel meso

Las fluoroquinolonas (FQs) son antibi6ticos de amplio espectro de origen sintético
empleados en el tratamiento de infecciones en medicina humana y veterinaria (Van
Wieren, Seymour & Peterson, 2012). Debido a su estructura quimicamente estable y
caracter antimicrobiano, no pueden ser removidos de forma efectiva mediante
tratamientos convencionales basados en procesos biolégicos, y su baja
biodegradabilidad resulta en un largo periodo de permanencia en el ambiente, con una
vida media de 10,6 dias en aguas superficiales y mas de 580 dias en matrices sélidas
(Van Doorslaer, Dewulf, Van Langenhove & Demeestere, 2014). FQs han sido detectadas
en concentraciones entre 0,6 y 5,6 pug.L! en aguas residuales y aguas tratadas (Michael,
Hapeshi, Michael & Fatta-Kassinos, 2010), efluentes hospitalarios y municipales (Van
Doorslaer et al., 2014), fuentes de agua superficiales y subterraneas (Van Wieren et al.,
2012). A este grupo de antibioticos pertenece el ofloxacino (OFL), un medicamento de
segunda generacion de amplio espector, empleado para combatir infecciones causadas
por bacterias Gram negativas y Gram positivas. Sin embargo, debido a su limitado

potencial de degradacion bioldgico y su uso extendido, el OFL persiste en el ambiente
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como un contaminante (Kong, He, Shu & Miao, 2017). El OFL es el compuesto detectado

con mayor frecuencia en el ambiente, entre los antibiéticos FQ (Sturini et al., 2017).

La exposicion de bacterias a concentraciones de antibidticos por debajo de la
concentracion minima inhibidora (concentracion minima de medicamento que se requiere
para inhibir el crecimiento bacteriano), solo ralentiza el crecimiento de la poblacion
bacteriana sin destruirla (Andersson & Hughes, 2014). Esto ejerce una presion sobre la
comunidad bacteriana que promueve el desarrollo de resistencia al antibiético, que se
entiende como la aparicién de cepas refractarias al efecto bactericida de un medicamento
antibiético. La mayoria de casos de resistencia bacteriana provienen de la adquisicién de
material genético exdgeno por transferencia horizontal (independiente de la reproduccion
bacteriana). Estos nuevos genes codifican enzimas que mejoran la capacidad de la
bacteria para defenderse del antibidtico con estrategias como la inactivacion del
antibiético, el camuflaje, el blindaje y la sustitucién del objetivo del antibiético (Durich,

2000).

Alrededor de 700 000 personas por afio en todo el mundo mueren a causa de
infecciones provocadas por bacterias resistentes (Bengtsson-Palme & Larsson, 2016) y
se predice que el nUmero de muertes podria ascender a 10 millones de personas por afio

en 2050 (Taheran, Naghdi, Brar, Verma & Surampalli, 2018).

1.2.3. Nivel micro

En el Ecuador, un estudio realizado por Voloshenko-Rossin et al. (2015) confirmo
la presencia de contaminantes farmacéuticos en las aguas de los rios pertenecientes a

la Cuenca del Rio Esmeraldas, entre ellos el Machangara, el Guayllabamba, el San Pedro
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y el Esmeraldas. Se observaron concentraciones del antibidtico sulfametoxazol de hasta
309 ug L. Al tratarse de contaminantes emergentes, ni la actual normativa ecuatoriana,
ni disposiciones de organismos internacionales contemplan limites maximos de
antibiéticos en el agua. En general, para el caso de antibiéticos, debe buscarse que las

concentraciones de estos no sean detectables en el medio natural.

El uso incorrecto de antibiéticos en hospitales (del Pozo, 2015; Silva-Cevallos,
Montalvo T, Martinez, Palma & Delgado, 2012), la produccion avicola intensiva (Vinueza,
Narvaez-Manosalva, Barba, Ortega-Paredes & Zurita, 2017), la aplicacion inadecuada de
antibiéticos en el control de enfermedades en el ganado (Villa, Vintimilla, Lépez, Andrade
& Narvdez, 2017) y un porcentaje superior al 90 % de hogares ecuatorianos que
desechan residuos farmacéuticos de forma inadecuada (INEC, 2016) pueden
considerarse fuentes potenciales de liberacion de antibiéticos a ecosistemas acuaticos.
Sin embargo, no existen estudios en el Ecuador que hayan identificado, cuantificado y/o
llegado a relacionar la contaminacién antibidtica en cuerpos de agua con su fuente de

generacion.

Generalmente, las aguas residuales contaminadas con medicamentos antibioticos
son conducidas a plantas de tratamiento en donde son sometidas a tratamientos
convencionales que resultan inadecuados para la efectiva eliminacion de este tipo de
contaminantes recalcitrantes, por lo que el porcentaje de remocion puede ser inferior al
10 % (Rivera-Utrilla, Sanchez-Polo, Ferro-Garcia, Prados-Joya, & Ocampo-Pérez, 2013).
Posteriormente, estas aguas tratadas que aun contienen antibiéticos, son descargadas a

un cuerpo de agua receptor (Carvalho & Santos, 2016) o utilizadas para riego de cultivos
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de tallo alto si se cumplen los criterios minimos microbioldgicos. En cualquiera de los dos
escenarios, se ponen en contacto antibiéticos con microorganismos del ambiente, los
cuales pueden seleccionarse y actuar como reservorios de genes de resistencia (Baquero

et al., 2008).

Estudios demuestran que la fotocatalisis heterogénea con g-CsNa4 puede conseguir
la eliminacién efectiva de antibiéticos presentes en el agua, tal como sugieren reportes
previos presentados en la Tabla 1. Sin embargo, debe mencionarse que este
fotocatalizador es nanoparticulado, aspecto que dificulta su separacion del agua cuando
el tratamiento ha terminado. Por tanto, el uso de g-C3sN4 como fotocatalizador implica, no
solo importantes pérdidas de este material en el agua tratada, sino también la liberacion
al ambiente de un contaminante. En la actualidad existe un fuerte debate en la comunidad
cientifica sobre los efectos negativos de los materiales nanoparticulados sobre la salud y
el ambiente (Yang-Kun & Lin, 2014). Por tanto, para facilitar la recuperacion del
fotocatalizador, se pueden considerar opciones como la de inmovilizacion sobre

materiales faciles de separar de la fase acuosa, por ejemplo, por sedimentacion.

1.3. Justificacién e importancia

La presencia de medicamentos antibi6ticos en ecosistemas acuaticos ha adquirido
una creciente atencion alrededor del mundo. Los antibiéticos son catalogados como
contaminantes emergentes debido a los potenciales efectos adversos que estos pueden
producir en ecosistemas y la salud publica, incluso a bajas concentraciones (Wang, Wang
& Ma, 2017). Si bien existe escasa informacion sobre la probleméatica de contaminacion

de aguas por antibioticos en Ecuador, algunos estudios sugieren que ya es un tema que
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debe ser abordado y requiere la implementacién de acciones. Por ejemplo, Voloshenko-
Rossin et al. (2015) demostraron la presencia de residuos del antibiotico sulfametoxazol
en las aguas de los rios pertenecientes a la cuenca del rio Esmeraldas. El origen de este
antibiético en los rios de la mencionada cuenca podria estar relacionado con descargas
de aguas residuales sin tratar y tratadas, tal como se reportd previamente en otros varios

casos (INEC, 2016; Vinueza et al., 2017).

La liberacion de antibiéticos al ambiente contribuye con el desarrollo de resistencia
bacteriana, lo que representa un grave riesgo para la salud humana y la vida de otros
seres vivos. La actual legislacion ecuatoriana no especifica limites de descarga para
antibiéticos en cuerpos de agua, sin embargo, dadas las implicaciones ya conocidas de
la presencia de estos compuestos en el ambiente, los antibiéticos no deberian ser
detectables en aguas liberadas al medio. Es reconocido por la comunidad cientifica que
el mal manejo de antibiéticos en hospitales, la produccién avicola intensiva, el tratamiento
de enfermedades de ganado bovino y un alto porcentaje de hogares ecuatorianos que
desechan medicamentos de manera inadecuada son factores que pueden contribuir con

el desarrollo de resistencia bacteriana.

Procesos de oxidacién avanzada (POAs) basados en el aprovechamiento de
radiacion visible, como el caso de la fotocatalisis heterogénea, que utiliza el catalizador
g-C3sNa4 (Cao, Low, Yu & Jaroniec, 2015; Klavarioti et al., 2009), se presentan como
estrategias atractivas para el tratamiento de aguas que contienen residuos antibidticos.
En particular, el proceso con g-CsN4 requiere de una inversion baja debido a que el

catalizador es de costo accesible y facil elaboracion. La presente investigacion, brinda la
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posibilidad de aportar soluciones a las limitaciones que tienen los procesos
convencionales de tratamiento de aguas residuales, por tanto, POAs como el propuesto,

podrian complementarse muy bien con los procesos convencionales.

1.4. Objetivos

1.4.1. Objetivo general

Evaluar la degradacion del antibidtico ofloxacino en aguas sintéticas mediante
fotocatalisis heterogénea con el uso de un compadsito de nitruro de carbono (g-CsN4) como

catalizador.

1.4.2. Objetivos especificos

e Caracterizar el composito de g-CsN4 mediante microscopia, mediciones

espectroscopicas y determinacién del punto de carga cero.

e Estudiar la adsorcion del antibi6tico ofloxacino sobre el compésito de g-CsNa.

e Determinar la cinética quimica del proceso de degradacién de ofloxacino, por

fotocatalisis con el uso de un compaésito de g-CsNas, con y sin H20x2.

e Determinar el grado de mineralizacion y biodegradabilidad que se alcanzan con

las mejores condiciones de degradacion con el uso del compasito de g-CsNa.

1.5. Hipotesis
e El composito de g-CsN4 actua eficientemente como fotocatalizador heterogéneo y

permite la degradacion de ofloxacino en agua.
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Una mayor concentracion de H202 aumenta la eficiencia de la reaccion de
oxidacion de ofloxacino en el proceso de fotocatalisis heterogénea con el
composito de g-CsNs, y se alcanzan mayores degradaciones en menor tiempo.
La degradacion de ofloxacino mediante fotocatalisis con composito de g-CsNsy
H202, se ajusta a una cinética de pseudo primer orden.
Mediante el proceso de fotocatalisis con el compdésito de g-CsNay H202 es posible
alcanzar una mineralizacion parcial de ofloxacino y la biodegradabilidad de la

materia organica remanente al final del proceso aumenta.
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CAPITULO 2

MARCO TEORICO

La Tabla 2 muestra, de forma jerarquizada, las leyes y normativas en las cuales

se fundamenta legalmente el tema de estudio. Esta base legal sefiala los lineamientos,

principios, objetivos e instrumentos para una adecuada gestion ambiental relacionada al

recurso agua en el Ecuador. Sin embargo, no existe una normativa nacional o

internacional que especifique limites para la descarga de antibiéticos a cuerpos de agua

receptores.

Tabla 2

Legislacion ecuatoriana relacionada con la gestion del recurso agua.

Legislacion

Descripcién

Constitucion de la Republica del
Ecuador, Titulo I, capitulo II; Titulo VII,
capitulo Il (Asamblea Constituyente del

Ecuador, 2008).

Cdédigo Organico Ambiental, Art. 211

Tratamiento de aguas residuales

urbanas y  rurales (Asamblea

Constituyente del Ecuador, 2017a).

Ley Organica de recursos hidricos usos
y aprovechamiento del agua, registro
oficial supremo 305 de 06-agosto-2014,
Art 79, 80 (Asamblea Constituyente del
Ecuador, 2017b).

El titulo I, capitulo Il, art.14, indica los derechos de los

ciudadanos ecuatorianos a un ambiente sano vy
ecolégicamente equilibrado. El titulo VIl indica el régimen del
buen vivir y su capitulo Il abarca temas relacionados a la
biodiversidad y recursos naturales

Establece que la Autoridad Ambiental Competente
mancomunadamente con la Agencia de Regulacién y Control
del Agua monitorizardn de manera continua el cumplimiento
de las normas técnicas en las descargas de agua proveniente
de plantas de tratamiento de agua residual de toda actividad
productiva.

El Art. 79 tiene como objetivos garantizar el derecho humano
al agua y la conservacion integral de sus fuentes, prohibir,
prevenir, controlar y sancionar la contaminacion de recursos
hidricos por vertidos que alteren la calidad del agua.

El Art. 80 trata sobre vertidos en el dominio hidrico publico,

prohibiciones y su control.

CONTINUA
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TULSMA, libro VI de la calidad El Art. 209 trata sobre las acciones preventivas y de control

Ambiental, Titulo 11l del reglamento a que toda actividad antropogénica debera realizar para evitar

la Ley de Gestion Ambiental, capitulos  alteraciones en la calidad del agua debido a descargas y

VIII Paragrafo I, Art. 209-210 (MAE, vertidos liquidos.

2015a). El Art. 210 trata sobre las prohibiciones referentes al uso del
agua y descarga de vertidos liquidos sobre cuerpos hidricos
0 quebradas

ANEXO 1. Libro VI. TULSMA. Acuerdo Comprende la norma de calidad ambiental y de descarga de

Ministerial 097-A (MAE, 2015b) efluentes al recurso agua y establece los principios basicos
para el control de la contaminacién, criterios de calidad, limites
permisibles de descarga, parametros de monitoreo y permisos
de descarga en cuerpos de agua.

Norma Técnica 002, Ordenanza N° Estipula los limites de descarga de efluentes en el sistema

138, para el manejo Ambiental en de alcantarillado del DMQ. Establece también la prohibicién

DMQ (Secretaria de Ambiente, 2016).  de descarga de efluentes sin tratamiento y el debido control

interno y externo en la generacion de residuos.

2.2. Antibiéticos como contaminantes emergentes: generalidades y presencia en el
ambiente

En las Ultimas dos décadas, los productos farmacéuticos han recibido una
creciente atencion debido a que son quimicos que poseen propiedades bioactivas
potencialmente peligrosas y son continuamente introducidos en el ambiente. Dados estos
aspectos, los productos farmacéuticos han sido considerados como contaminantes

emergentes.

Dentro de los contaminantes farmacéuticos se encuentran los antibioticos, que son
farmacos empleados en la prevencion y tratamiento de infecciones bacterianas. Estos se
encargan de eliminar a las bacterias o inhibir su crecimiento. Los antibioticos actuan
principalmente sobre las bacterias, pero algunos atacan también a hongos y protozoarios,

lo cual es una caracteristica que los diferencia de los desinfectantes u otros
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antimicrobianos (Grenni, Ancona & Barra Caracciolo, 2018). Actualmente, los antibiéticos
Nno cuentan con una restriccion o sujecion a la legislacion, pero esto podria cambiar en el
mediano o largo plazo, en virtud a nuevos descubrimientos con respecto a su repercusion

y efecto en la salud humana, ambiente y vida acuética (Kumar & Pal, 2018).

En la actualidad, se utilizan antibiéticos de origen natural, sintético o semi-sintético
(Grenni et al., 2018). Los antibidticos naturales, como la bencilpenicilina y gentamicina,
tienen efectos bacteriostaticos o bactericidas y son producidos por bacterias u hongos
para inhibir o eliminar a otros microorganismos competidores. Los antibioticos sintéticos
son aquellos obtenidos mediante sintesis quimica y los semi-sintéticos son antibiéticos
naturales quimicamente alterados, a los cuales se les inserta un aditivo en la formulacion
para mejorar su efectividad, volviéndolos mas estables y menos biodegradables (Grenni

et al., 2018; Kimmerer, 2009).

Los antibiéticos son moléculas complejas que pueden tener diferentes grupos
funcionales en su estructura molecular y pueden ser divididos en diferentes categorias.
Basado en su mecanismo de accion, los antibidticos se dividen en compuestos que
actuan en: inhibicién de la sintesis de pared celular, alteracién en las membranas de la
célula, inhibicidon de sintesis de proteinas, inhibicion de sintesis de acidos nucleicos y
antagonismo metabdlico o anti-competitivo (Grenni et al., 2018). También pueden ser
organizados de acuerdo con su estructura quimica en: penicilinas, cefalosporinas,
tetraciclinas, sulfonamidas y trimetoprima, aminoglucésidos, macrélidos, quinolonas,

clindamicinas y nitroimidazoles (Pham, 2018).
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Grandes cantidades de antibidticos son utilizados para tratar y prevenir
enfermedades en humanos y animales, sin embargo, también estos compuestos han sido
catalogados como micro-contaminantes en el suelo y en el agua de ciertos ecosistemas
(Brandt et al., 2015). Los antibiéticos son encontrados en ambientes acuéticos en
concentraciones de nanogramos por litro (ng/L) y microgramos por litro (ug/L). La mayor
cantidad se encuentra usualmente en areas con una fuerte presion antropogénica, en
donde las fuentes significativas de contaminacion son los efluentes hospitalarios
(Hocquet, Muller & Bertrand, 2016; Larsson, 2014a), aguas municipales tratadas y sin
tratar (Rizzo et al., 2013), suelos tratados con fertilizantes animales o utilizados para
ganaderia (Kumar et al., 2005) y aguas empleadas en acuacultura (Liu, Steele & Meng,

2017).

La presencia de antibioticos en efluentes urbanos se debe a que estos farmacos
son metabolizados solo de forma parcial por el organismo y una gran parte de estos
medicamentos son excretados a traves de la orina o las heces, con su estructura
inalterada o como metabolitos activos (Valitalo, Kruglova, Mikola & Vahala, 2017). Por
tanto, aguas residuales domésticas que contienen antibiéticos llegan a plantas de
tratamiento de aguas residuales (PTAR), donde son tratadas con énfasis en la remocion
de materia organica via procesos bioldgicos de tipo anaerobio y/o aerobio. Estos
procesos tienen escaso efecto en la remocion de antibiéticos, razén por la cual estos
compuestos pueden ser liberados incluso sin alteracion al ambiente (Luo et al., 2014;
Yang et al., 2017). Por esta razon, las PTAR son consideradas fuentes de liberacion de

antibioticos y genes de resistencia en aguas superficiales (Proia et al., 2018).
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Las concentraciones residuales de antibiéticos no son solo una consecuencia de

su continua liberacién al ambiente, sino también a su alta persistencia intrinseca.
Antibidticos como las penicilinas se degradan con cierta facilidad a diferencia de otras
como las fluoroquinolonas, macrdlidos y tetraciclinas, que son considerablemente mas
persistentes (Grenni et al., 2018), lo que conlleva en su permanencia en el ambiente por
un periodo de tiempo mas prolongado. Esto facilita su amplio esparcimiento y
acumulacion en concentraciones mayores (Jia, Wan, Xiao & Hu, 2012; Pollard & Morra,

2017).

2.3. Ofloxacino: propiedades, aplicaciones y su interaccién con el medio ambiente

El ofloxacino (Ci1sH20FN304) es un antibiético de segunda generacion del grupo
fluoroquinolonas (FQs), con un espectro de accién antibacterial amplio sobre bacterias
Gram positivas y Gram negativas. Es utilizado en el tratamiento de varios tipos de
infecciones que incluyen las de tracto respiratorio, piel, gonorrea e infecciones de tracto
urinario. Puede causar efectos secundarios adversos gastrointestinales y al sistema

nervioso central (Scholar, 2007; Sturini et al., 2017).

El mecanismo de accién del ofloxacino (OFL), al igual que el de otros antibiéticos
FQs, consiste en la inhibicién de dos enzimas que acttan en la sintesis de ADN bacterial,
ambas enzimas topoisomerasas esenciales en la replicacion de ADN bacterial y que no
se encuentran presentes en células humanas. Este medicamento actla especificamente
sobre las topoisomerasas Il (0 ADN girasa) y las topoisomerasas IV. Las topoisomerasas

son responsables de separar los filamentos dobles del ADN, insertar otro filamento de
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ADN en la ruptura que se produce durante la replicacion y finalmente sellar los filamentos

separados originales (Blondeau, 2004).

Como se muestra en la Figura 1, la estructura quimica del OFL contiene un anillo
quinolona con un nitrégeno en la posicion 1. El grupo carbonilo (cetona) y la funcion
carboxilo son fundamentales para la actividad del compuesto debido a que permiten la
union a las topoisomerasas bacterianas. El OFL contiene un grupo metilpiperazinil vy,
también, un &tomo de flior, que favorecen tanto la unién a enzimas topoisomerasa del
ADN, como la penetracion intracelular. La OFL tiene un comportamiento anfotero;
presenta dos grupos funcionales ionizables con valor de pKa1 de 6,1 y pKaz de 8.28 (Mella

et al., 2000; Van Wieren et al., 2012).

Figura 1. Estructura de ofloxacino con sitios de ionizacion
Fuente: (Van Wieren et al., 2012)

El OFL es metabolizado minimamente en el higado y cerca del 90 % de la droga
administrada es excretada sin alteracion en la orina en un lapso de 48 h; menos del 10

% del compuesto es excretado como metabolitos con una actividad antibacterial
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moderada (Al-Omar, 2009). Debido a su baja metabolizacion, se ha reportado la
presencia de residuos de OFL en efluentes hospitalarios en concentraciones promedio

de 11 pg/L (Van Doorslaer et al., 2014).

Las aplicaciones veterinarias de OFL en la ganaderia y la acuacultura contribuyen
también con la contaminacion del agua (Charuaud, Jarde, Jaffrezic, Thomas & Le Bot,
2019). Haiba et al. (2013) determinaron que el uso de fertilizantes contaminados con OFL
puede implicar riesgos para la salud debido a que productos agricolas, como la zanahoria
y la papa, pueden absorber los residuos de OFL. Aunque el impacto negativo de la ingesta
de plantas que contienen antibidticos no ha sido muy estudiado, no se podrian descartar
el surgimiento de alergias, reacciones toxicas y el desarrollo de resistencia a los

antibioticos por parte de la flora microbiana humana (Kumar et al., 2005).

Sin duda, la principal fuente de antibiéticos liberados al ambiente es la industria
farmacéutica y el OFL no es la excepcion. Se ha reportado que efluentes de la industria

farmacéutica llegaron a tener concentraciones de hasta 103 ug/L (Larsson, 2014b).

2.4. Resistencia bacteriana y su relacion con la contaminacién antibiética

La resistencia antibiética se define como la resistencia de bacterias a un agente
antibiotico al que antes eran sensibles. Este fendmeno evolutivo natural es potenciado
por la aplicacién incorrecta de medicamentos antibiéticos y la propagacion mundial de los
genes de resistencia antibibtica, que afectan principalmente a pacientes insalubres vy

debilitados (de Sousa Oliveira, de Lima, Cobacho, Dias & Franco, 2016).
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Concentraciones sub-inhibidoras de antibiéticos en ambientes acuéticos pueden
tener un efecto indirecto a largo plazo en especies microbianas que no son afectadas de
manera directa por su presencia. Se considera que una concentracion sub-inhibidora de
un antibiotico es aquella que se encuentra por debajo de la concentracion minima
inhibidora, que es la concentracidbn mas baja a la que el medicamento es capaz de impedir

el crecimiento de una poblacion bacteriana (Andersson & Hughes, 2014).

Las bacterias reaccionan al ataque de los antibiéticos mediante su adaptacién a
los cambios en su entorno, gracias al desarrollo de mecanismos de resistencia como:
cambios en la permeabilidad de la pared celular bacterial, eflujo activo del antibiético
desde la pared celular, modificacion enzimatica de antibidtico, degradacion del agente
antibiotico, adquisicion de rutas metabdlicas alternativas si su metabolismo se ve inhibido
por el medicamento, modificacion del objetivo del antibidtico y sobreproduccion de la
enzima objetivo del medicamento (Van Hoek et al., 2011). Estos mecanismos de
resistencia que las bacterias pueden desarrollar dependen del tipo de antibiético y su

modo de accién (Peleg & Hooper, 2010).

El uso continuo de antibiticos y la presencia de estos en el ambiente en
concentraciones sub-inhibidoras ejercen una presion selectiva a favor de las bacterias
gue poseen mecanismos de resistencia, que ahora tienen una ventaja de supervivencia
y son capaces de transmitir estos genes de resistencia antibiética (GRA) a otras bacterias

(Kumar & Pal, 2018; MacGowan & Macnaughton, 2017).

La resistencia antibiética puede dividirse en intrinseca, cuando la bacteria presenta

una habilidad innata a resistir la actividad de cierto agente antibiético, o adquirida, que
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ocurre cuando una bacteria susceptible adquiere un gen codificado con un mecanismo
de resistencia via mutacion o por transferencia de material genético de otra bacteria de
la misma o de diferente especie (MacGowan & Macnaughton, 2017). Los GRA contiene
la informacion genética para desarrollar los mecanismos que le permiten a la bacteria
defenderse de determinado antibiotico mediante la codificacion de enzimas nuevas
(Durich, 2000). Consecuentemente, las bacterias en el ambiente normalmente contienen
cromosomas con GRA (Allen et al., 2010). Los GRA pueden migrar entre ecosistemas
acuaticos conectados, lo que les permite llegar a diferentes especies bacterianas y
habitats, por esta razon, el desarrollo y diseminacion de GRA no depende

necesariamente de la liberacion local constante de antibioticos (Allen et al., 2010).

La presencia constante de GRA en el ambiente puede ocasionar que las bacterias
adquieran mas de un GRA, lo que puede resultar en bacterias resistentes a varias drogas,
estas bacterias son conocidas también como bacterias multiresistentes (Nikaido, 2009).
La resistencia a varias drogas en bacterias Gram positivas y Gram negativas ha
determinado infecciones dificiles o imposibles de tratar con antibiéticos convencionales

(Frieri, Kumar & Boutin, 2017).

2.5. Fotocatalisis heterogénea

Las aplicaciones ambientales de los procesos de oxidaciéon avanzada (POAS) son
numerosas e incluyen el tratamiento de aguas y efluentes mediante la remocion de
contaminantes y patdégenos, abatimiento de la contaminacion del aire y remediacién del
suelo (Cheng et al., 2016; Malato, Fernandez-Ibafiez, Maldonado, Blanco & Gernjak,

2009).
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Entre los POAS, que se caracterizan por la formacion de especies reactivas como

el radical hidroxilo (*OH), capaces de degradar compuestos recalcitrantes, toxicos y no
biodegradables, destacan tratamientos que aprovechan la radiacién ultravioleta (UV) y
visible (Rizzo, 2011), como los procesos Fenton, y la fotocatalisis homogénea y
heterogénea. Segun las propiedades del efluente a tratar y el objetivo del tratamiento, los
POAs pueden ser empleados de forma individual o conjuntamente con procesos

fisicoquimicos y biologicos (Klavarioti et al., 2009).

La fotocatdlisis heterogénea combina la accién de radiacion (ultravioleta y/o
visible) con un fotocatalizador que absorbe la radiacion. Este fotocatalizador es un
material semiconductor que se pone en contacto con el agua a tratar; puede estar como
un material micro o nanoparticulado suspendido en el agua o soportado sobre un material
inerte de tal manera de facilitar su manejo. La accién combinada del fotocatalizador y la
radiacion en el medio acuoso permite lograr la oxidacién de compuestos organicos
contaminantes, a través de la generacion de radicales altamente reactivos (Loddo et al.,

2018).

Es importante enfatizar que en la fotocatalisis heterogénea, el catalizador se
encuentra en una fase distinta a la del contaminante (tipicamente, en solucién verdadera),
y esto tiene influencia en la selectividad y facilita la recuperacién del catalizador (Loddo

et al., 2018; Simonsen, 2014).

Como se mencion6 anteriormente, los POAs se caracterizan por la produccion de
ciertas especies quimicas inestables y reactivas (radicales) que, posteriormente,

reaccionan con compuestos organicos o inorganicos presentes en el sistema. La
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habilidad del oxidante para reaccionar con otras especies estd relacionada con su
potencial de oxidacion. Entre los mas efectivos esta el radical hidroxilo (*OH), con un
potencial de oxidacion de 2.70 eV (Loddo et al., 2018). EI mecanismo reconocido de la
fotocatdlisis (Figura 2) que explica la formacion de radicales incluye la absorcion de
fotones con una energia (hv) igual o mayor que la de la banda prohibida (espacio entre
la banda de valencia y la banda de conduccién) del fotocatalizador, lo que da como
resultado la transferencia de electrones (e”) desde la banda de valencia (BV) hasta la

banda de conduccion (BC).
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Figura 2. Principio basico de fotocatélisis
Fuente: (Ibhadon & Fitzpatrick, 2013)

De esta manera, se genera un “hueco” (h*) en la banda de valencia (Ecuacion 1).
Estos electrones y “huecos” pueden recombinarse y liberar la energia absorbida en forma
de calor (Ecuacion 2) pero, también, el electron (e”) y el hueco (h*) foto-generados pueden
reaccionar, respectivamente, con oxidantes y reductores disponibles para formar
radicales (Ecuaciones 3 y 4). Los radicales producidos son capaces de reaccionar con
contaminantes, generar productos de oxidacion que también pueden reaccionar con los

radicales y, eventualmente, producir la mineralizacion del contaminante, lo que significa
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que se logra la transformacion del contaminante en moléculas de diéxido de carbono y

agua (Ecuaciones 5y 6) (Bora & Mewada, 2017).

Fotocatalizador + hv > h* + e (1)
h*+ e~ - energia (calor) (2)
H20 + h* 2°OH (radical hidroxilo) + H* 3)
Oz + e > O2¢ (radical superoxido) 4)
‘OH + contaminante - subproducto + ‘OH - H20 + CO:2 (5)
O2¢" + contaminante - subproducto + O2¢- 2 H20 + COz2 (6)

2.6. Nitruro de carbono grafitico: caracteristicas, propiedades y aplicaciones

El nitruro de carbono grafitico (g-CsN4) es un polimero semiconductor no metélico
que posee propiedades Opticas, eléctricas, estructurales y fisicoquimicas unicas, lo que
hace de los materiales basados en g-CsNs una nueva clase de plataformas
multifuncionales para electrénica, catdlisis, aplicaciones energéticas y ambientales (Wen,

Xie, Chen & Li, 2017).

Esta compuesto por tres elementos; el carbono C, el nitrégeno N y el hidrégeno H;
su estructura ciclica se asemeja a la del grafeno debido a la conjugacién de los atomos
gue lo componen (Figura 3). La abundancia en la naturaleza de los elementos que lo
constituyen y su sintesis sencilla, permiten su elaboracion a bajo costo a partir de
materiales precursores ricos en nitrdgeno como la cianamida, dicinadiamida, melamina,

thiourea y urea (Cao et al., 2015).
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Figura 3. Estructura de g-C3Na:
carbono (negro), nitrégeno (rojo).
Fuente: (Cao et al., 2015)

Ademas, g-C3Ns posee caracteristicas deseables en un catalizador como
estabilidad, resistencia quimica y térmica, biocompatibilidad y no toxicidad (Dong, Zhang,
Pan & Qiu, 2014; Wen et al., 2017). Su estructura de bandas esta compuesta por una
banda de conduccion de -1.3 eV, banda de valencia de 1.4 eV y una banda prohibida
semiconductora con un potencial redox de 2.7 eV, lo que facilita su aplicaciébn en
fotocatalisis con irradiacion de luz UV y visible en varias areas como la depuracion
fotocatalitica de agua, reduccion de COz, sintesis organica y desinfeccion (Su et al., 2010;

Wen et al., 2017).

Tebricamente, existen varias fases hipotéticas de nitruro de carbono, sin embargo,
el g-CsNs4 es considerado el mas estable bajo condiciones ambiente, por ejemplo, es
estable en aire a temperaturas de hasta 600 °C, lo que habilita su potencial aplicacién en
procesos de catalisis heterogénea bajo condiciones extremas. Presenta una estructura
de nano-laminas 2D apiladas, con una distancia entre dos laminas de 0,326 nm (Zheng,

Liu, Liang, Jaroniec & Qiao, 2012).
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Las caracteristicas morfolégicas y estructurales del g-CsN4 son determinadas
mayoritariamente mediante técnicas instrumentales como la difraccion de rayos X (XRD),
espectroscopia infrarroja por transformadas de Fourier (FTIR) y microscopia electrénica
de barrido (SEM), que puede ser combinada con la espectroscopia de dispersion de
energia (EDS) (Liu, Zhang, Wang, Dawson & Chen, 2011). Adicionalmente, es de gran
significancia determinar el punto de carga cero (PZC) del catalizador para conocer la
variacion de la carga de su superficie en funcién del pH del medio (Pashai, Milani &

Ghorbani, 2016).

El uso de este fotocatalizador en suspension en una matriz acuosa presenta como
principal dificultad la separacion de este sélido cuando el tratamiento ha terminado,
debido a que el catalizador es nanoparticulado, lo que limita sus aplicaciones préacticas y
comerciales (Qin et al., 2016). Para evitar este inconveniente, estudios como el de Chen
et al. (2018), Qin et al. (2016) o Wang et al. (2018), se han enfocado en la inmovilizacion
del fotocatalizador sobre materiales solidos. Una alternativa interesante es la
inmovilizacién del fotocatalizador sobre material particulado que, por su densidad (u otras
propiedades), pueda ser facilmente separado de la fase liquida. En este trabajo se

considera esta alternativa.
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CAPITULO 3

METODOLOGIA

3.1. Sintesis del compadsito de nitruro de carbono grafitico
La sintesis del compdésito de g-CsNa se realizd segun la metodologia descrita por
Picho-Chillan et al. (2019) y Valenzuela (2016), que se basa en el proceso propuesto por

Liu et al. (2011), en la cual se utiliz6 urea como material precursor y fuente de nitrégeno.

Se pesaron 30 g de urea CO(NH2)2 (99 %, Sigma-Aldrich/Merck) y 15 g de oxalato
de calcio monohidratado Ca(COO)2-H20, (98 %, BDH), en una balanza analitica CX220
(Citizen) y se homogeneizaron en un crisol con capacidad de 50 mL, el mismo que fue
tapado para limitar la presencia de oxigeno durante el calentamiento en la mufla A130
(VULCAN ®) y generar condiciones de pirolisis. El calentamiento en la mufla se realiz6
con dos rampas de temperatura, con una velocidad de calentamiento de 15 °C-mint
constante en cada rampa. El rango de temperatura de la primera rampa abarc6é desde
los 18 °C (temperatura ambiente) hasta los 300 °C, con un tiempo de espera a esta ultima
temperatura de 3 min. Luego, en la segunda rampa empezé a los 300 °C y se lleg6 a los
600 °C. El tiempo de espera a 600 °C fue de 40 min. Una vez finalizado el proceso de
pirolisis, se dejé enfriar el compdésito ya formado en el crisol a temperatura ambiente
durante 24 h. A continuacién, el compdésito fue lavado y sonicado en agua Milli-Q®
durante 30 min para eliminar impurezas y particulas de g-CsN4 que no se hubieran
adherido a la superficie de las particulas soporte. Posteriormente, el compdsito se seco

en una estufa 55 standard (Ecocell) a una temperatura de 100 °C durante 3 h.
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3.2. Caracterizacion del compdésito de nitruro de carbono grafitico

3.2.1. Determinacion de punto de carga cero

La determinacion del punto de carga cero (PZC) se llevé a cabo mediante la
aplicacion del método propuesto por Xie et al. (2016), adaptado a las condiciones del

estudio y las caracteristicas del composito de g-CsNa.

Se afadieron 50 mL de agua destilada en un matraz Erlenmeyer. El pH del agua
fue ajustado a un valor de pH inicial con la adicién de HCI 0,1 M (37 %, Riedel-de Haén)
o NaOH 0,1 M (98,5 %, J.T. Baker), segun la necesidad. Posteriormente, se afiadieron
500 mg de composito de g-CsNa a la solucién. La solucion fue agitada durante 24 h a 150
rpom, a temperatura ambiente. Una vez finalizado el tiempo de agitacion, se procedié a
medir el valor del pH final con la ayuda de un medidor de pH HI-3220 (HANNA®). El
proceso fue realizado para los valores de pH 4,0; 5,0; 7,0; 8,0; 9,5; 10,5. ElI PZC se
determiné mediante la gréafica de pH inicial frente al pH final. Cada ensayo se realizé por

triplicado.

3.2.2. Microscopia electronica de barrido (SEM)

El equipo utilizado fue un microscopio electrénico de barrido JSM-IT300 (JEOL®).
Se procedié inicialmente a moler la muestra para conseguir un tamafio de particula
adecuado. Se coloco la muestra sobre una cinta de carbono en el portamuestras del

microscopio y, posteriormente, se lo introdujo en la camara del equipo.

Se trabajoé en condiciones de alto vacio, detector de electrones secundarios,

corriente de aceleracion 30,0 kV, distancia de trabajo de 10.4 mm para x2700 de aumento



27
y 10.5 mm para aumento de x13000. Mediante el andlisis SEM, se obtuvo una imagen

tridimensional que permitié determinar la morfologia del compoésito de g-C3sNa.

3.2.3. Espectroscopia de dispersion de energia (EDS)

La espectroscopia de dispersion de energia se realizé con el microscopio
electronico de barrido JSM-IT300 (JEOL®) que, ademas de permitir la obtencion de

imagenes SEM, estaba equipado con un analizador de dispersién de energia de rayos X.

El andlisis EDS, combinado con la espectroscopia electronica de barrido, permitio
obtener imagenes en 3 dimensiones que corresponden a un mapeo de la composiciéon
quimica del compdésito de g-CsNa. El andlisis EDS demostro la presencia de los elementos

guimicos previstos tedricamente en la estructura del compasito.

3.2.4. Difraccién de Rayos X (DRX)

Para el andlisis se empledé un difractometro APD 2000 PRO (GNR). El
difractometro fue operado a 30 mA y 40 kV. La region de escaneo se realiz6 entre los

angulos de difraccion (20) de 5 a 50°

Mediante el analisis de DRX se obtuvo un difractograma de rayos X. Este método
permitié identificar los picos de difraccion caracteristicos de las especies CaCOs (calcita)

y g-CsNsen el nuevo compdésito sintetizado

3.2.5. Espectroscopiainfrarroja por transformadas de Fourier (FTIR)

Para el analisis de espectroscopia infrarroja por transformadas de Fourier (FTIR)
se empled un espectrémetro FTIR Varian 670 (Agilent Technologies). Se analiz6é un rango

espectral entre los 600 y 3900 cm™.
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El andlisis permitio corroborar la presencia de los compuestos que fueron previstos
tedricamente en el nuevo compdésito, como el CaCOs (calcita) y el g-C3N4. Se compararon
los espectros obtenidos para el compdsito con espectros previamente reportados para

calcita y g-CsNa.

3.3. Determinacion de ofloxacino por HPLC

3.3.1. Metodologia de analisis quimico del ofloxacino

Para la cuantificacion del ofloxacino presente en las muestras tomadas en los
experimentos desarrollados en este estudio, se utilizé un equipo de cromatografia liquida
de alta eficiencia en un equipo de HPLC 1120 Compact LC (Agilent Technologies),
provisto de una columna cromatografica C-18 de 4,6 mm x 150 mm Eclipse Plus (Zorbax
®). Se aplico el método de analisis de ofloxacino por HPLC propuesto por la Farmacopea
de los Estados Unidos (USP, 2016). Las condiciones de operacion del equipo se

presentan en la Tabla 3.

Tabla 3
Condiciones de operacion del equipo HPLC para la determinacion de ofloxacino.
Condicién Detalle
Detector UV 294 nm
Columna 4,6 mm x 15 cm; relleno L1 (C18)
Temperatura de la columna 25°
Velocidad de flujo 1,5 mL/min
Volumen de inyeccion 10 uL
Tiempo de retencion 6 min aproximadamente

Tiempo de corrida 8,5 min
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Para preparar la fase movil, primero se elabor6 una solucion amortiguadora
mediante la disolucion de 3,1 g de acetato de amonio, CH;COONH, (>98 %, Fluka
Chemika) y 5,4 g de perclorato de potasio, KClO4 (299 %, BDM Chemicals) en suficiente
agua Milli-Q® para obtener 1 L de solucion; el pH de la solucion fue ajustado a 2,2 con
H3sPO4 0,5 M (85 %, Fisher Scientific). Después de regular el pH, se mezclé esta solucién
con acetonitrilo, CH3CN (99,9 %, Merck) en una proporcién de acetonitrilo y solucion
amortiguadora de 240:1300. Previo su uso, esta fase movil fue filtrada a través de un filtro

PVDF con un tamafo de poro de 0,45 pm.

Se preparo la solucion madre mediante disolucion de ~0,0250 g de estandar de
ofloxacino, CisH20FN304, (99,3 %, Lanfranco) en agua Milli-Q® en un matraz aforado de
25 mL. De esta manera se obtuvo una solucidon con concentracién de ~1000 mg/L que
sirvid para preparar, mediante diluciones apropiadas, todas las soluciones requeridas

para este trabajo.

3.3.2. Linealidad de método y curva de calibracién

Para verificar que la relacion entre la respuesta analitica obtenida en el equipo
HPLC y la concentracion de ofloxacino tuviera un comportamiento lineal, se prepararon
8 soluciones de calibrado con concentraciones de OFL de 0,10; 0,50; 1,00; 5,00; 10,00;
20,00; 25,00 y 30,00 mg/L, que fueron inyectadas en el equipo HPLC en un orden de
menor a mayor concentracion. Las mediciones se realizaron por duplicado. A
continuacion, se obtuvo la curva de calibracion (grafica de area del pico vs. concentraciéon
de OFL) con los resultados obtenidos. De esta manera se pudo establecer el rango lineal

y, ademas, el coeficiente de correlacion de la recta permitié verificar la linealidad de la
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sefal del detector en ese rango. El criterio de aceptacion para métodos farmaceéuticos
exige un coeficiente de correlacion mayor o igual a 0,999 (Paithankar, 2013). A partir del
cumplimiento de tal criterio, se pudo usar la ecuacion de la recta de la curva de calibracion
para la determinacion de la concentracion de OFL en las muestras analizadas tanto en

los ensayos de adsorciébn como en los de degradacion.

3.3.3. Limite de deteccién y cuantificacion

El limite de deteccion (LD) de un método analitico es la cantidad méas baja de
analito en la muestra que puede ser detectado, pero no necesariamente cuantificado con
exactitud por el equipo HPLC. El limite de cuantificacion (LQ) es la cantidad mas baja de
analito en la muestra que puede ser cuantificado con precision y certeza (Paithankar,

2013).

El célculo del LD y LQ del método analitico aplicado para cuantificar OFL, se

resumen en el Anexo B.

3.4. Estudio de la adsorcion de ofloxacino sobre el compaosito de g-CsN4

3.4.1. Equilibrio de adsorcién

Se realizaron ensayos de adsorcion de OFL sobre el compdésito de g-CsNa con la
finalidad de establecer el tiempo de equilibrio de adsorcion y el porcentaje de OFL
adsorbido por el compaosito al alcanzar el equilibrio. Se agregaron 10 mg de compdsito
de g-CsNasen un cristalizador de vidrio y se afiadieron 20 mL de una solucion de OFL con
una concentracion de 20 mg/L, previamente preparada. La solucién fue agitada a 300

rpm sobre una plancha de agitacion magnética marca VWR, en ausencia de luz, durante
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3 min. Una vez finalizado este tiempo, una alicuota de la fase acuosa fue filtrada a través
de un filtro PVDF (tamafio de poro 0,45 ym) y posteriormente inyectada en el equipo
HPLC para medir la concentracion de OFL en la fase acuosa. El procedimiento se repitié

para los tiempos 6, 10, 20, 30 y 40 min.

Los ensayos se realizaron a pH 7, que corresponde al pH natural de una solucion
de OFL y, también, es un valor de pH que se encuentra por debajo del PZC del compdsito;
adicionalmente se eligié un valor de pH por encima del PZC. El pH de la solucion fue
ajustado mediante la adicion de NaOH 0,1 My HCI 0,1 M, segun se requirié. Se utilizé un
medidor de pH HI-3230 (HANNA®) para medir el valor del pH. Cada ensayo se realizé

por duplicado.

3.4.2. Isotermas de adsorcién

Se estudi6 el equilibrio de adsorcién de OFL sobre la superficie del compdsito de
g-CsNa. Para esto se determinaron las cantidades de OFL adsorbidas sobre la superficie
del composito de g-CsN4 como resultado del contacto de una solucion de concentracion

conocida y constante de OFL, con cantidades diferentes de compasito.

Se afadieron 20 mL de solucién de OFL con una concentracion inicial conocida
de 20 mg/L de OFL en un cristalizador y se agregd una cantidad conocida de compdsito
de g-CsNa. La solucion fue agitada a 300 rpm en ausencia de luz y durante el tiempo de
equilibrio previamente determinado. El procedimiento fue realizado, por duplicado, con

distintas cantidades de catalizador: 20, 30, 40, 50 y 60 mg.
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Para determinar la cantidad de OFL adsorbida sobre el compdésito de g-CsNa4 en

cada experimento, se aplicé la Ecuacion 7 (Nethaji, Sivasamy & Mandal, 2013).

Co—C,).V
Qe: ; (7)

m
Donde:
Qe: cantidad de OFL adsorbido por unidad de masa del catalizador (mg/L)
Co: concentracion inicial de OFL (mg/L).
Ce: concentracion de OFL en equilibrio (mg/L)
V: volumen de la muestra (L)
m: la masa del compésito de g-CsNa, (Q)

Se verifico el ajuste del comportamiento de la adsorcién a los modelos de Langmuir
y Freundlich. La forma lineal del modelo de Langmuir se presenta en la Ecuacién 8. El
modelo de Langmuir sugiere que la adsorcién ocurre en sitios especificos en el material
adsorbente y puede ser usado para describir una adsorcién en monocapa (Kong et al.,

2017).

L__L 1o (8)
Qe KL-Qmax Qmax ¢

Donde:

Ce: concentracion de OFL en equilibrio, (mg/L)

Qe: cantidad de OFL adsorbido por unidad de masa del catalizador, (mg/g)
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Qmax: capacidad méxima de adsorcién de OFL, (mg/g)
KL: es la constante de Langmuir, (L/mg)

Los valores de Qmax Y KL se encontraron a partir del grafico Ce/Qe vs. Ce (Kong et
al., 2017). El modelo de Freundlich sugiere que la distribucion de energia de adsorcion
se da en distintos sitios sobre la superficie heterogénea de un adsorbente (Nethaji et al.,

2013). La forma lineal de este modelo se presenta en la Ecuacion 9:
1
nQ, =Eln C. + InKp 9

Donde

Ce: concentracion de OFL en equilibrio (mg/L)

Qe: cantidad de masa de OFL adsorbido por unidad de masa del catalizador (mg/g)
Kr: constante de Freundlich (L/mg)

La constante de Freundlich, Kr representa la capacidad de adsorcion de un
adsorbente y 1/n es una constante conectada a la intensidad de adsorcion o

heterogeneidad de la superficie del adsorbente.

La superficie del material adsorbente es mas heterogénea cuando 1/n tiende a 0;
cuando 0<1/n<1, ocurre una adsorcion favorable. Los valores de Kry 1/n se encontraron

a partir del grafico In Qe vs In Ce (Kong et al., 2017).
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3.5. Evaluacién de la actividad fotocatalitica del compdsito de g-CsNs4 en la

oxidacién de ofloxacino

3.5.1. Efecto del pH en la degradacion de ofloxacino por fotocatalisis heterogénea

Para la realizacion de los ensayos de degradacion de OFL por fotocatalisis
heterogénea se uso un sistema basado en el utilizado por Picho-Chillan et al. (2019), con
dos reactores cuyo esquema se muestra en la Figura 4. Dicho sistema se equipd con
lamparas de xendén de 35 W (A=481 nm), planchas de agitacion para garantizar una buena
mezcla del contenido de los dos reactores y un sistema de enfriamiento para estabilizar
la temperatura durante el tratamiento. La mezcla reaccionante consistié en 20 mL de
solucion de OFL con concentracion inicial de 20 mg/L y 10 mg de compdsito de g-CsNa.
Las ldmparas de xeno6n se ubicaron a una distancia de 7 cm de la mezcla reaccionante

dentro los reactores. La agitacion se mantuvo constante, con una velocidad de 300 rpm.

Con la finalidad de discriminar la remocién de OFL debida a los procesos de
adsorcion y de degradacion fotoquimica, la primera etapa de agitacion de la mezcla de la
solucion de OFL y el compdésito se realiz6 en ausencia de luz por el tiempo necesario
para alcanzar el equilibrio de adsorcién, mismo que habia sido determinado previamente.
Una vez que se alcanz6 el equilibrio de adsorcién, se inicio al tratamiento por fotocatalisis
heterogénea, para lo cual se procedié al encendido de las lamparas de xendn. La
reaccion fotocatalitica se llevo a cabo por distintos periodos de tiempo (1, 3, 6, 8, 10, 20,
30 y 40 min) con la finalidad de determinar el comportamiento cinético de la reaccion.
Dado gue el volumen de solucién de OFL en los ensayos era pequefio, se realizaron

experimentos individuales para cada tiempo de reaccion. Terminado el tiempo de
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reaccion predefinido, la fase acuosa fue filtrada a través de un filtro de PVDF con tamafio
de poro de 0,45 um vy, posteriormente, inyectada en el equipo HPLC para la medicion de
la concentracion de OFL. Se obtuvieron las concentraciones remanentes de OFL para

cada tiempo de reaccion por duplicado.

Para determinar la influencia del pH en la reaccion de degradacion del OFL, se
desarroll6 el procedimiento antes descrito a tres valores de pH. Se seleccionaron valores
de pH de: 5 porque es un valor menor al primer pKa del OFL; 7, ya que es el valor de pH
que alcanza una solucion de OFL (pH natural de una solucion de OFL) y se seleccion6
un valor por encima del punto de carga cero del compdsito de g-CsNa4. La solucion de
OFL fue llevada al pH correspondiente mediante la adicién de HCI 0,1 My NaOH 0,1 M,

segun se requirio.

3E ¢ g

Figura 4. Esquema del sistema fotocatalitico: 1) entrada de agua, 2) lampara
de xendén de 35 W, 3) cristalizador (reactor), 4) agitador magnético, 5) plancha
de agitacion, 6) chaqueta de refrigeracion, 7) salida de agua, 8) cobertor
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Para los tres valores de pH ensayados, se verificO el ajuste de los resultados de
concentracion de OFL a distintos tiempos de reaccidon a un modelo cinético de pseudo-
primer orden, mismo que fue observado previamente para la degradacion fotocatalitica
de multiples contaminantes organicos (Bagheri, TermehYousefi & Do, 2017). La Ecuacion

10 presenta la forma integrada de la ecuacion de (pseudo-) primer orden.

[0FL]o

In [OFL]

Donde:

[OFL]o: concentracion inicial de OFL (mg/L)

[OFL]: concentracion de OFL luego del tratamiento (mg/L)
k: constante de velocidad aparente de la reacciéon (mint)
t: tiempo de reaccion (min)

El valor de k para cada valor de pH fue obtenido a partir de la grafica de
IN[OFL]o/[OFL] vs. tiempo de reaccion. En esta gréfica, la pendiente de la recta
corresponde al valor de k. Ademas, se verifico el grado de ajuste de los resultados
cinéticos con el modelo de pseudo-primer orden, a través del coeficiente de correlaciéon

respecto de una recta que se obtuvo para cada valor de pH.

Para determinar el pH que permitié el mayor porcentaje de degradacién de OFL,
se empled un disefio completamente al azar (DCA), mediante el cual se pudo comprobar

la existencia de diferencias estadisticamente significativas entre los tratamientos a
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distinto pH. De esta manera, se seleccion6 el mejor valor de pH para la degradacion

mediante fotocatalisis heterogénea con el compdsito de g-CsNa4 y radiacion visible.

3.5.2. Efecto de la adicion de peroxido de hidréogeno

Una vez determinado el mejor valor de pH para la degradacion de OFL, se procedio
a determinar la influencia de la adicion de H202 (30 % v/v, Scharlau) en la degradacion
de este antibibtico a este valor de pH. Se usaron los reactores del sistema mencionado
en la subseccién anterior. En el cristalizador (reactor) se colocaron 10 mg de compdésito
de g-C3Nay 20 mL de una solucién de OFL con una concentracion de 20 mg/L regulada
al valor de pH seleccionado. La solucién fue agitada en ausencia de luz a 300 rpm, hasta
alcanzar el equilibrio de adsorcion. Luego, se agreg6 con ayuda de una micropipeta un
volumen preestablecido de solucion de H202 al 30 % (p/p). Se hizo un caélculo
estequiométrico para estimar la cantidad de H202 que permitiria la mineralizacién de OFL,
y se representd en una concentracion de ~70 mg/L de H202. Debe tomarse en cuenta
que para fines practicos se requiri6 adicionar un exceso de peroxido, por tanto, la
concentracion seleccionada (factible en virtud de la adiccion de H202 con la micropipeta)
fue 83,3 mg/L. En base a esta concentracion, adicionalmente, se experimentd con
concentraciones de H202 en la mezcla reaccionante de 41,7 y 333,2 mg/L, que
corresponde a la mitad y a un valor 4 veces mayor al propuesto (83,3 mg/L),
respectivamente. Para cada concentracion de H202 ensayada, se obtuvieron las
concentraciones remanentes de OFL para los tiempos de reaccion de 0, 1, 3, 6, 8, 10,
20, 30 y 40 min. Para esto, terminado el tiempo de reaccion establecido, la fase acuosa

fue llevada hasta pH 12 y luego a un pH de 7, mediante la adicion de soluciones de NaOH
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0,5 My, posteriormente, HCI 0,5 M. Este procedimiento de subir y bajar el pH tuvo por
objetivo la eliminacion del H202 a pH alcalino (para parar reacciones relativas a esta
especie quimica) y, luego, llevar la solucion a un valor de pH que permitiese la
cuantificacion. Previa la inyeccion en el equipo HPLC, la fase acuosa fue filtrada a través
de un filtro de PVDF con tamafio de poro de 0,45 uym. Los ensayos se realizaron por
duplicado. Para determinar el valor de k para cada concentracion de H202, se considerd
la Ecuacion 10 y se realizaron los correspondientes graficos de In[OFL]o/[OFL] vs. tiempo

de reaccion.

Para comprobar si existieron diferencias estadisticas significativas entre los
tratamientos, se aplicé un disefio completamente al azar (DCA) el cual permitié
determinar la mejor concentracién de H202, es decir, la que permite alcanzar el mayor

porcentaje de degradacion de OFL.

3.6. Determinacion del grado de mineralizacion y biodegradabilidad alcanzado con
las mejores condiciones de degradacion de OFL

Con las mejores condiciones de pH y concentracion de H20:2 para la degradacion
de OFL por fotocatalisis heterogénea con el composito de g-CsN4 y radiacion visible, se
procedi6é a determinar el grado de mineralizacion alcanzado en el proceso. Para esto, con
el mismo procedimiento considerado en los ensayos de degradacion de OFL, se
determiné el contenido de Carbono Organico Total (COT) de la fase acuosa a los tiempos
de reaccién de 0, 6, 10, 20 y 40 min. Se aplic6 el Método Estandar 5310, para
determinacién de Carbono Organico Total (APHA, AWWA & WEF, 2012). Las mediciones

se realizaron por duplicado en un equipo TOC-5000A (Shimadzu).
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Adicionalmente, se midié la Demanda Quimica de Oxigeno (DQO) y la Demanda
Bioquimica de Oxigeno (DBOs) de la solucion de OFL con concentracion 20 mg/L, antes
y después de ser sometida a los procesos de adsorcion y degradacion fotocatalitica con
el compodsito de g-CsNa. Se aplicé el Método Estandar 5220 para determinacion de
Demanda Quimica de Oxigeno (APHA et al., 2012) y se emple6 un espectrofotometro
DR-2800 (HACH ®) para su medicion. Para determinar el DBOs, se aplicd el Método
Estandar 5210 y un equipo de medicion de D.B.O. EVO (VELP SCIENTIFICA ®). Cada

analisis se realiz6 por duplicado.

Para la evaluacién de la biodegradabilidad se consider6 que si el indice de
biodegradabilidad (DBOs/DQO) tiene un valor mayor a 0,4, se asume que el contaminante

es biodegradable (Chamarro, Marco & Esplugas, 2001).
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CAPITULO 4
RESULTADOS EXPERIMENTALES

4.1. Caracterizacion del compoésito de g-CsNa

El primer aspecto para destacar de la sintesis del compdsito de g-C3sNs es su
rendimiento. Se consiguié un rendimiento en peso del tratamiento de pirélisis de urea y
oxalato de calcio monohidratado del 3,7 %, esto quiere decir que se obtuvieron 3,7 g de
composito de g-C3Na4 a partir de 100 g de la mezcla de los reactivos precursores. En la
Figura 5 se muestra el composito de g-CsN4 resultante luego del proceso de lavado,

sonicado y secado.

Figura 5. Composito de g-CsNa4 sintetizado

La diferencia visual entre el oxalato de calcio monohidratado pirolizado, el g-C3Na
puro y el compésito producido (ver Figura 6) es, de por si, un indicio de que materiales
diferentes fueron producidos. Es evidente que el g-CsNa4 y el compoésito de g-CsNa son
muy diferentes en apariencia y es claramente visible que el tamafio de particulas es

mayor en el caso del composito. Precisamente ese era uno de los aspectos que se
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buscaba mejorar para facilitar la separacion de la fase acuosa. El oxalato de calcio
monohidratado pirolizado, que se confirmo, se transform6 en CaCOs (ver resultados de
DRX y FTIR), presentd un color grisaceo, posiblemente debido a ciertas cantidades de
carbon que se pudieron haber formado durante el calentamiento en una atmaosfera pobre
en oxigeno. Esta transformacion a CaCOs se esperaba pues, segun Skoog, West, Holler
& Crouch (2014), al someter oxalato de calcio monohidratado a una temperatura entre
450y 700 °C, se produce CaCOs. Este CaCOs obtenido mostré una coloracion diferente

al compésito, lo que sugirid la presencia de g-CsN4 en este Ultimo material.

a) - ‘ ) = I e A -
- Date: 29-10-2018
Date: 29-10-2018 |
Qi0ate: 20-10-2018 11| Code: PIS-17-13, MI-RAM-18-044 |f Code:PIS-17-13 i
iode PI5-17-13, MIRAM-18:043 ' Name: Oxalato de calcio monohidratado | Name: Urea pirolizada (nitruro de

|| Name: Oxalato de calcio monohidratado | |

| carbono grafitico, g-CsNa)
d pirolizado (carbonato de calcio) 1

+urea pirolizados (composito de g-CsNa) l |

Pyrolysed Calcium oxalate monohydrate {1 W Pyrolysed urea (graphitic carbon nitride,

" Pyrolysed Calcium oxalate monohydrate ‘ _"] + urea (g-CaNscomposite) ¢ g-CaNs)
i I

| (calcium carbonate)

Figura 6. Muestras de: a) oxalato de calcio monohidratado pirolizado
(CaCO0:s3), b) compdsito de g-CsN4, c) urea pirolizada (g-CsNa)

4.1.1. Determinacion del punto de carga cero (PZC)

Para determinar el PZC, se construyé un grafico con los resultados obtenidos
después de aplicar la metodologia descrita en la subseccion 3.2.1. En la Figura 7 se
observa el grafico utilizado para encontrar el PZC. En el eje de las abscisas se coloco el
pH inicial de las soluciones acuosas previa la agitacion y en el eje de las ordenadas el

pH final de las mismas, una vez transcurrido el tiempo de agitacion de 24 h. Los datos
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utilizados en la elaboracién de la gréfica se encuentran en Tabla A1 (Anexo A). El punto
en el que se intersectan las curvas permite determinar el PZC (Xie et al., 2016), tal como

se muestra en la Figura 7.

El valor determinado del PZC del compdsito de g-CsN4 es de 8,35. Este valor de
PZC tiene relacion con la composicion del compdésito de g-CsNa pues se verificd que el
componente mayoritario de este era carbonato de calcio (CaCOs), cuyo PZC es
aproximadamente 8 (Kosmulski, 2018). EI PZC del compésito de g-CsNa4 indica el valor
de pH al que la suma de las cargas positivas y la suma de las cargas negativas en la
superficie del compdésito son iguales, lo que le da una carga neutra (Xie et al., 2016). A
valores de pH por encima del PZC la superficie del catalizador se encuentra cargada
negativamente, mientras que esta cargada positivamente a valores de pH por debajo del

PZC (Kong et al., 2017).

12 — pH Inicial

—e— pH Final

11 -

10 —

pH Final

T . T T v . T
B 5 6 7 8 9 10 11

pH Inicial

Figura 7. Grafico de pH final vs. pH inicial de las soluciones de
OFL equilibradas sobre el compdsito de g-CsNa. La interseccion
de ambas lineas sefala el PZC del compadsito.
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4.1.2. Microscopia Electronica de Barrido (SEM)

La Figura 8 muestra imagenes SEM que permiten apreciar la morfologia del
composito de g-CsNa sintetizado. En la Figura 8a se pueden apreciar particulas con un
tamafo de entre 2 y 5 ym. Por otro lado, con un mayor aumento (Figura 8b) se puede
apreciar que estas particulas tienen depositados sobre su superficie o que parecen ser
agregados de particulas mucho méas pequefias, posiblemente, en la escala de material

nanoparticulado (menor a 100 nm).

Figura 8. Imagen SEM del compésito de g-C3N4 con aumento de:
a) x2700, y b) x13000
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4.1.3. Espectroscopia de dispersion de energia (EDS)

La Figura 9 muestra el mapeo quimico del compdésito de g-C3Na, mismo que fue
obtenido mediante el andlisis EDS. Este analisis permitié confirmar que los elementos
que conforman el compa@sito son: carbono (C), oxigeno (O), calcio (Ca) y nitrdgeno (N).
Precisamente el nitrégeno permite confirmar la presencia del g-CsNa. Los puntos de color
morado en las Figuras 9ay 9c permiten, ademas, confirmar que la distribucién del g-C3Na

sobre la superficie del soporte de CaCOs es homogénea.

Figura 9. Andlisis EDS del compdsito de g-C3N4: a) mapeo quimico,
b) calcio, c) carbono, d) oxigeno, y €) nitrégeno

La Figura 10 muestra el espectro de EDS obtenido, mismo que permite inferir la
proporcién de los elementos presentes en el compdsito de g-CsN4. El carbono es
aportado tanto por el soporte de CaCOs como del g-C3N4, y no se puede descartar el
aporte de carbdn formado durante la pirolisis del oxalato de calcio monohidratado. De
acuerdo con Skoog et al. (2014), al calentar oxalato de calcio monohidratado, primero se
elimina el agua de hidratacion y, posteriormente, el oxalato de calcio se transforma en
CaCOs con el posible desprendimiento de monoxido de carbono (Freeman & Carroll,

1958). Sin embargo, es posible que las condiciones de reaccion imperantes que se
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caracterizaron por una casi ausencia de oxigeno promoviesen la formacion de carbon.
Dicho carbdn seria el responsable de la apariencia grisicea del CaCOs, que se sabe que
cuando esta puro es de color blanco. Este carbdn también aportaria a la sefial de carbono

del espectro de EDS.
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Figura 10. Espectro de EDS del compdsito de g-CsNa: carbono (C),
oxigeno (O), calcio (Ca), nitrégeno (N)

4.1.4. Difraccion de Rayos X (DRX)

El patron DRX del compésito de g-CsN4 se muestra en la Figura 12. Los picos de
difraccién que se observan en el patrén concuerdan con las sefiales caracteristicas del
CaCOs (Ni & Ratner, 2008). Sin embargo, no se distingue la sefial tipica del g-CsNa
cercana a los 27,5°. Esto puede deberse a que la cantidad de g-CsNs en el compdsito

baja en comparacion con la correspondiente al CaCOs.
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Figura 11. Patron de difraccién de compdésito de g-CsNa

4.1.5. Espectroscopia infrarroja por transformadas de Fourier (FTIR)

Se realizaron analisis de FTIR para el CaCOs, g-C3Na y el composito de g-CsNa.
Para corroborar la identidad de estos compuestos, los espectros obtenidos de CaCOs y
g-CsNa4 fueron comparados con los reportados en los estudios de Bosch Reig, Gimeno-
Adelantado & Moya Moreno (2002) y Yu et al. (2018), respectivamente. Como se puede
observar en la Figura 11, el espectro infrarrojo del compésito de g-CsN4 presenta las
bandas caracteristicas del CaCOsz a nimeros de onda de 1404, 873y 713 cm, las cuales
se atribuyen al estiramiento asimétrico del COs, la deformacion asimétrica del COs y la
deformacion simétrica del COs, respectivamente. También pueden observarse tres
sefiales débiles a 1636, 1565 y 1255 cm™. Estas son sefiales tipicas del g-C3Ns4, que

corresponden a los heterociclos aroméaticos del nitruro de carbono (Cui et al., 2012).
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Figura 12. Espectros infrarrojo de g-CsN4 puro, CaCOs, y compa@sito de
g-CsNa. Las lineas entrecortadas muestran las sefales caracteristicas
del CaCOs (rojo) y g-CsNa (azul)

El hecho de que se observen bandas de g-CsNa4 débiles en comparacion con las
bandas de CaCOs en el espectro infrarrojo del compdésito, permite confirmar que el

componente mayoritario del compadsito de g-CsN4 es el CaCOs.

4.2. Definicion de las condiciones de analisis en HPLC para la cuantificacion de

ofloxacino

4.2.1. Linealidad del método y curva de calibracion

La Figura 13 muestra la curva de calibracion del OFL, misma que relaciona la

concentracion de las soluciones patrones de OFL (eje de las abscisas) y el area del pico
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cromatografico de OFL (eje de las ordenadas) obtenido en el equipo HPLC. Los datos

utilizados para la elaboracién de la curva se encuentran en la Tabla B1 (Anexo B).

5x10’

4x10"

Area (mUA*min)

Y =1.412.169,586[X] + 66.948,956
R? =0,9993

r r T r T T T r I r I
0 5 10 15 20 25 30

Concentraciéon de OFL (mg/L)

Figura 13. Curva de calibracion obtenida para la cuantificacion de
ofloxacino por HPLC (detector UV A=295nm, columna C18 de
150 mm, volumen de inyeccién 10 L)

La ecuacion de la recta obtenida a partir de la linealizacion de los datos fue Y =
1412169,586 X + 66948,956, donde: Y representa el area del pico cromatogréafico y X
representa la concentracion de ofloxacino en la solucion patron. El coeficiente de
correlacién R?=0,9993 confirmé que la linealidad lograda era suficiente para cumplir con
el parametro de aceptacion farmacéutica referido a la linealidad (R?2 0,999) (Paithankar,

2013).

Se empled esta curva de calibracién para determinar la concentracion de OFL en

las muestras de agua que fueron analizadas para los estudios de adsorcién y
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degradacion. Se determind la concentracion de OFL a partir del area obtenida para el
pico cromatografico de OFL; se reemplazé el area del pico cromatogréfico de OFL
obtenido para la muestra analizada en la ecuacion de la curva de calibracion y se obtuvo

el valor numérico de la concentracién (en mg/L).

4.2.2. Limite de deteccion y limite de cuantificacion

Con base en la curva de calibracion, se determin6 que el limite de deteccion (LOD) del
método cromatografico para determinacion de OFL es 0,80 mg/L, mientras que el limite
de cuantificacién (LOQ) es 2,44 mg/L. Los detalles del calculo de estos pardmetros, se

resumen en el Anexo B.

4.3. Adsorcién de OFL sobre el compoésito de g-CsNa

4.3.1. Equilibrio de adsorcion

Se realizaron ensayos de adsorcién de OFL sobre el compdsito de g-CsNs a pH 7
y 10, con tiempos de contacto en un rango entre 0 y 40 min. Como se puede apreciar en
la Figura 14, a un pH inicial de 7, la concentracion de OFL en la fase acuosa disminuy6
durante los primeros 20 min de agitacion y luego se mantuvo constante, es decir, en 20
min se alcanzé el equilibrio de adsorcién. Para un pH inicial de 7, con 20 mL de solucién
(concentracion inicial de OFL de 20 mg/L) que se pusieron en contacto con 10 mg de
composito g-CsN4, la remocion de OFL alcanzada debido solo al proceso de adsorcion
fue de 9,91 %. Para el mismo volumen y concentracion inicial de OFL pero con un pH
inicial de 10, se alcanzo el equilibrio de adsorcién después de 10 min de agitacion y la

remocién de OFL debido solo al proceso de adsorcién fue de 10,95 %.



50

Debido a que la caracterizacion del compdésito de g-CsNa permitidé confirmar la
presencia de CaCOs y que este compuesto era el de mayor proporcién en la estructura
del compdésito de g-CsNa, se realizaron ensayos para determinar la influencia del CaCOs
en la adsorcién de OFL. Se aplico para el oxalato de calcio monohidratado pirolizado la
misma metodologia aplicada para el compoésito de g-CsN4; se observd que, para un pH
inicial de 10, el equilibrio de adsorcion se alcanz6 a los 3 min de agitacion y la remocion
fue de 3,18 %. Esto indica que la adsorcién de OFL sobre el compdésito de g-CsN4 fue
fundamentalmente debida a la presencia de particulas de g-CsNa depositadas sobre el
CaCOs. Es evidente que el g-CsN4 tiene una notable influencia en la remocion por
adsorcion observada para el compoésito, aun cuando la cantidad presente es baja

comparada al CaCOs.

Los datos utilizados para la elaboracion del gréafico de adsorcién de OFL en funcién
del tiempo para el compésito de g-CsN4 a pH inicial de 7 y 10, y para el CaCOs a pH inicial

de 10 (Figura 14), se encuentran en las Tablas C1-C3 (Anexo C).
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Figura 14. Grafico de adsorcion de OFL en funcién del tiempo para
el compdésito de g-CsN4 a pH inicial de 7 y 10, y para el CaCOs3
(oxalato de calcio monohidratado pirolizado) a pH inicial de 10

4.3.2. Isoterma de adsorcién

Una vez determinado el valor de pH que permitié la mayor adsorcion de OFL sobre
el compdsito de g-CsN4 (pH 10) y el tiempo necesario para alcanzar el equilibrio de
adsorcién (10 min), se procedid a determinar el modelo al que se ajustaba este proceso.
Para esto, se equilibraron, en ausencia de luz, soluciones con concentracion inicial de 20
mg/L de OFL con masas variables de composito de g-CsN4. Las masas de compdsito de
g-CsN4 usadas para los ensayos fueron 20, 30, 40, 50 y 60 mg. En la Figura 15 se
presenta la isoterma de adsorcion de OFL sobre el composito de g-CsN4, misma que fue

graficada a partir de los datos presentados en la Tabla C4 (Anexo C).
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Figura 15. Isoterma de adsorcién de OFL sobre el
compasito de g-CaN4

En las Figuras 16 y 17 se presenta la verificacion grafica del ajuste de los
resultados de adsorcién a los modelos de isoterma de Langmuir y Freundlich. A partir de
los coeficientes de correlacion obtenidos queda claro que el modelo de isoterma de

Freundlich es el que mejor representa el proceso de adsorcion que tiene lugar en este

sistema.



5,0

C./Q, (glL)

C./Q, = 0,0674C_+ 3,5203
R? = 0,8295

T T T T T T
14 16 18 20

C_ (mg/L)

Figura 16. Linealizacion de acuerdo al modelo de isoterma de Langmuir
de los datos de adsorcion de OFL sobre el compoésito de g-CsN4
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Figura 17. Linealizacion de acuerdo al modelo de isoterma de Freundlich
de los datos de adsorcion de OFL sobre el compdsito de g-C3Na
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La Tabla 4 muestra los parametros determinados para los modelos de isoterma de
Langmuir y Freundlich con base a las Ecuaciones 8 y 9, a partir de las linealizaciones
correspondientes. Como se mencion0, este proceso de adsorcién se ajusta mejor al
modelo de Freundlich (R?=0,981). La constante 1/n presenté un valor inferior a 1, lo cual

indica que se produjo una adsorcion favorable de OFL (Kong et al., 2017).

Tabla 4
Parametros de los modelos de isoterma de Langmuir y Freundlich, para la adsorcién de
OFL sobre el composito de g-C3Na, a pH 10.

Material Langmuir Freundlich
R? Qmax Ke R? K 1/n
(mg/g) (L/mg) (L/mg)
Composito 0,829 14,836 0,01915 0,981 0,443 0,744
de g-CsN4

4.4. Andlisis de la actividad fotocatalitica del compésito de g-CsNs4 en la oxidacién

de ofloxacino

4.4.1. Efecto del pH

Para determinar el efecto del pH en la degradacion de OFL por fotocatalisis
heterogénea con el composito de g-CsN4, se ensayo el tratamiento a tres niveles de pH:
5,7y 10. En la Figura 18 se muestra de forma grafica la disminucién de la concentracion
de OFL lograda con los tratamientos a los tres niveles de pH propuestos. Transcurridos
40 min de tratamiento, la degradacion de OFL alcanzada a pH 7 es similar a la lograda a
pH 10, con porcentajes de degradacion de 11,85y 11,72 %, respectivamente. Por otro

lado, la degradacion alcanzada a pH 5 fue del 8,78%.

Es importante destacar que, para separar la disminucion de concentracion de OFL

debido a la adsorcion de aquella producida estrictamente por el proceso fotocatalitico,
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primero se agitd en ausencia de luz (lampara apagada) la solucion de OFL con el
compasito de g-CsNa por un tiempo necesario para alcanzar el equilibrio de adsorcién, y
luego se encendi6 la lampara para iniciar el proceso fotocatalitico. Por tanto, la
concentracion inicial de OFL en la fase acuosa ([OFL]Jo) fue la concentracion
correspondiente al equilibrio de adsorcion; a partir de este valor se obtuvo el cociente de
la concentracion a cualquier tiempo de reaccidén y la concentracién inicial de OFL
([OFL]o/[OFL]). Se consider6 como el tiempo 0 min al instante en el que se encendio la
lampara de radiacion visible. Los resultados de los ensayos de degradacion de OFL a pH

5, 7y 10 se encuentran en las Tablas D1-D3 (Anexo D).
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Figura 18. Degradacion de OFL mediante fotocatalisis
heterogénea con compaosito de g-CsNa y radiacion visible, a pH 5, 7y 10
(t=40 min, T=24°C, A=481 nm)

Se verificd que la degradacion de OFL se ajustd a un modelo cinético de pseudo-

primer orden durante los primeros 10 min de reaccion, aspecto que se puede observar
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en las Figuras E1-E3 (Anexo E). Después de los 10 min de reaccién, se observo una
desviacién del comportamiento esperado para la cinética de pseudo-primer orden, pues
la variacion de la concentracion de OFL era menor. Esto se puede atribuir a la formacion
de productos de degradacion que también son capaces de reaccionar con los radicales

hidroxilo y, por tanto, competir con la reaccién de degradacion del OFL.

Los valores de las constantes de velocidad aparentes para la reaccién de
degradacion de OFL en los tratamientos por fotocatalisis heterogénea con el compdésito
de g-C3Ns4 a pH 5, 7 y 10 fueron 0,0068; 0,0081 y 0,0091 min, respectivamente. De
acuerdo con esto, la degradacion de OFL a pH 5 presenté la velocidad de reaccion mas

baja de los tres valores de pH evaluados.

Se realizé un analisis de varianza para comparar estadisticamente los tratamientos
llevados a cabo a los tres valores pH ensayados. Los resultados se resumen en la Tabla
F1 (Anexo F). De acuerdo con los resultados del analisis estadistico, existe una diferencia
significativa entre los tratamientos a pH 5, 7 y 10. Se complementd el analisis de varianza,
con una prueba de Diferencia Minima Significativa (DMS) para determinar que métodos
eran estadisticamente diferentes entre si en funcion de sus medias. Los resultados de

esta prueba se resumen en la Tabla 5.

Tabla 5
Resultados de prueba DMS para los tratamientos de degradaciéon de OFLapH 5,7y
10.

Tratamiento Casos Media Grupos Homogéneos
(mg/L)
pH 5 2 8,78 A
pH 10 2 11,72 B

pH 7 2 11,85 B
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De acuerdo con los resultados de la prueba DMS, se determiné que los
tratamientos llevados a cabo a pH 7 y 10, con los cuales se alcanzaron porcentajes de
degradacion de 11,85 y 11,72 %, respectivamente, pertenecen a un mismo grupo
homogéneo, es decir, son estadisticamente iguales y, a su vez, son diferentes al
tratamiento a pH 5, cuyo porcentaje de degradacion alcanzado fue 8,78 %. Este ultimo
pertenece a un grupo homogéneo distinto. En la Figura 19 se muestran los resultados del

andlisis de varianza de forma grafica.
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Figura 19. Diagrama de cajas y bigotes para la degradacion
fotocatalitica de ofloxacino alcanzadaapH 5, 7y 10

4.4.2. Efecto de la adicion de peroxido de hidrogeno

A patrtir de los ensayos para la seleccion del mejor valor de pH para llevar a cabo
la degradacion de OFL por fotocatalisis heterogénea con el composito de g-CsNsa y
radiacion visible, se encontrd que los valores de pH 7 y 10 permitian alcanzar mayores

porcentajes de degradacion de OFL. En primera instancia, resultaria mas apropiado
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seleccionar el valor de pH 7 para los tratamientos, pues las soluciones acuosas de OFL
tienen este valor de pH de forma natural y no se necesitaria agregar ni &cidos ni bases
para regular el pH. Por otro lado, trabajar con una solucion de OFL a un valor de pH 10
podria ser apropiado porque el PZC del compdésito de g-C3N4 es menor a 10 y esto
favorece la adsorcion del OFL sobre el compdésito, aspecto que ademas fue confirmado
experimentalmente. Si se mejora la adsorcion sobre el fotocatalizador, se puede mejorar
el proceso fotocatalitico, no solo desde el punto de vista de la degradacién de OFL per

se, sino también respecto de la mineralizacion alcanzada.

Por lo expuesto, se realizaron ensayos de degradaciéon de OFL con adicion de
H20:2 a los valores de pH de 7 y 10. Los ensayos se realizaron con adicién de cantidades
apropiadas de H202 a la mezcla de la solucién y el compdsito de g-CsN4 después de
haber alcanzado el equilibrio de adsorcién. Las concentraciones de H202 ensayadas
fueron: 41,7; 83,3 y 333,2 mg/L, que fueron establecidas en base a la cantidad
estequiométrica necesaria para mineralizar el OFL. El H202 se adicion6 inmediatamente
antes del encendido de la ldmpara. En la Figura 20, se representa la degradacion de OFL
conseguida con las tres dosis de H202, a pH 7 y 10. Los datos usados para elaborar este
gréafico de variacion de la concentracion de OFL durante los 40 min de reaccion para cada

tratamiento se encuentran en las Tablas D4-D9 (Anexo D).
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Figura 20. Degradacion de OFL mediante fotocatélisis
heterogénea con compasito de g-CsNa4 y radiacion visible,

a pH 7 y 10con concentraciones de H202 de 41,7; 83,3y
333,2 mg/L (t=40 min, T=24°C, A=481 nm)

Se observé que, luego de 40 min de reaccidn, los tratamientos llevados a cabo a
pH 7 con concentraciones de H202 de 41,7; 83,3 y 333,2 mg/L, permitieron alcanzar
porcentajes de degradacion de OFL de 9,91; 10,44 y 8,24 %, respectivamente. Cabe
sefalar que estos porcentajes de degradacion son similares a los alcanzados con los
tratamientos sin adicion de H202 con el mismo tiempo de reaccion y también a pH 7. En
contraste con los tratamientos a pH 7, la degradacion de OFL aumenté cuando los
tratamientos se realizaron a pH 10. Después de 40 min de reaccion se alcanzé un
porcentaje de degradacion del 14,57 % con una concentracion de H202 de 41,7 mg/L, y
la degradacion aumento a 23,90 % cuando la concentracion de H20:2 fue 83,3 mg/L. Sin

embargo, incrementos en la concentracion de H202 no necesariamente implican mejoras
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en la degradacion del contaminante, y esto fue evidente cuando el tratamiento a pH 10
fue llevado a cabo con una concentracion de H202 de 333,2 mg/L y el porcentaje de
degradacion fue 10,63 %. Es claro que, para este sistema reaccionante, la concentracion
de H202 de 333,2 mg/L implica un exceso de H202 y esto ocasiona la disminucion en la
degradacion de OFL. Lo que sucede es que los radicales hidroxilo reaccionan con las
moléculas de H202 y no con las del contaminante; este fendbmeno se conoce como efecto

scavenger (Michael et al., 2010).

Los resultados obtenidos para la degradacion de OFL mediante fotocatalisis
heterogénea con el compdsito de g-CsNs, radiacion visible y casi todas las
concentraciones de H202 consideradas, tanto para pH 7 como para 10, se ajustaron a un
modelo cinético de pseudo-primer orden durante los primeros 10 min de reaccién. La
excepcion fue el tratamiento a pH 10 y con concentracién de H202 de 83,3 mg/L, que
mantuvo un comportamiento de pseudo-primer orden hasta los 20 min de reaccion. Los
graficos de las linealizaciones que permitieron verificar el comportamiento cinético de

pseudo-primer orden son presentados en las Figuras E4-E9 (Anexo E).

Los valores de la constante de velocidad aparente para la reaccion de degradacion
de OFL para los seis tratamientos con adicion de H20:2 se presentan en la Tabla 6. La
constante de velocidad aparente mas alta (k = 0,0120 mint) fue observada para el

tratamiento a pH 10 y que tuvo una concentracion de H202 de 83,3 mg/L.

Tabla 6
Valores de la constante de velocidad aparente de la reaccion de degradacion de OFL
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por fotocatalisis heterogénea con compadsito de g-CzNg, radiacion visible y distintas
concentraciones de H>O2, a pH 7 y 10.

Tratamiento pH Concentraciéon de H;O; k R?
(mg/L) (min)
1 7 41,7 0,0068 0,814
2 7 83,3 0,0074 0,857
3 7 333,2 0,0046 0,933
4 10 41,7 0,0078 0,861
5 10 83,3 0,0120 0,933
6 10 333,2 0,0091 0,982

Mediante un analisis de varianza completamente al azar se determiné que existe
una diferencia significativa entre los tratamientos estudiados. En la Tabla F2 (Anexo F)
se resumen los resultados de este andlisis estadistico. Para identificar las diferencias
entre las medias de los 6 tratamientos evaluados, se realiz6 una prueba DMS. La Tabla
7 muestra los resultados de la prueba DMS y estan ordenados de menor a mayor en

funcion del porcentaje de degradacion alcanzado en cada tratamiento.

Tabla 7
Resultados de prueba DMS para los tratamientos de degradacion de OFL con tres
concentraciones de H20., a pH 7 y 10.

Tratamiento Detalles Casos Media Grupos
(mg/L) Homogéneos
3 pH 7-333,2 mg/L H202 2 8,23 A
1 pH 7-41,7 mg/L H20. 2 9,89 AB
2 pH 7-83,3 mg/L H202 2 10,41 B
6 pH 10-333,2 mg/L H202 2 10,61 B
4 pH 10-41,7 mg/L H202 2 14,55 C
5 pH 10-83,3 mg/L H202 2 23,90 D

Se identificaron 4 grupos homogéneos con diferencias estadisticamente
significativas entre si. Con base en estos resultados, el tratamiento 5 (pH 10-83,3 mg/L

H202), presento los mejores resultados de degradacion de los 6 tratamientos evaluados,
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pues permiti6 alcanzar el mayor porcentaje de degradacion de OFL (23,90 %) y es
estadisticamente diferente al resto de tratamientos. Los resultados del analisis de

varianza se presentan graficamente en la Figura 21.
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Figura 21. Diagrama de cajas y bigotes para la degradacion
fotocatalitica de OFL a pH 7 y 10 con dosis de H202 de
41,7; 83,3y 333,2 mg/L

Se determinaron las mejores condiciones de pH y concentracion de H202 para
degradar OFL mediante fotocatdlisis heterogénea con el compdésito de g-C3Nas y radiacion
visible, sin embargo, se plante6 la posibilidad de que la misma cantidad total de H202
adicionada al principio del tratamiento pudiera ser “dosificada” durante el tratamiento, es
decir, el H202 podria adicionarse a distintos tiempos. Esta es una estrategia que se puede
usar, por ejemplo, cuando uno de los reactivos se descompone con facilidad en el medio
reaccionante. Para este ensayo, se dividio la cantidad total de H202 en tres partes: 33,3;
25,0 y 25,0 mg/L. La primera adicion de H202 (33,3 mg/L) fue realizada inmediatamente

antes de encender la lampara (0 min), y dos adiciones posteriores que aportaron cada
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una 25,0 mg de H202 por cada litro de solucién fueron agregadas a los 15 y 30 min de
iniciado el tratamiento fotocatalitico. Si hubiera efecto “scavenger” relacionado al H202 o
la descomposicién del H202 compitiera con la formacion de radicales hidroxilo a partir del
H202, la adicion por partes del H20:2 resultaria en una mejora en la degradacion de OFL,
respecto al escenario de una uUnica adicion al inicio del tratamiento. Tal mejora no se
observo en el transcurso de los 40 min que duraba el proceso, de hecho, la degradacion
de OFL fue menor, tal como se observa en la Figura 22. Los resultados de este ensayo

se presentan en la Tabla D10 (Anexo D).
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Figura 22. Degradacion de OFL mediante fotocatalisis
heterogénea con composito de g-CsNa4 y radiacion visible, y adicion
de 83,3 mg/L de H20:2 al inicio y dosificado en tres partes durante el

proceso (pH=10, t=40 min, T=24°C, A=481 nm)

La degradacion de OFL con ambas estrategias de adicion del H202, durante los
primeros 20 min, se ajustd a una cinética de pseudo-primer orden y, posteriormente, se

observo la desviacion de la cinética mencionada. Se observd que con el tratamiento en
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el que se afiadi6é el H202 al inicio, el valor de la constante de velocidad aparente fue de
0,0120 mint. Ademas, el porcentaje de degradacion de OFL fue 23,36 % a los 20 min de
reaccion y 23,90 % al finalizar el tratamiento (luego de 40 min). Para el tratamiento en el
que se dosificé el H202 en tres porciones, se observd una constante de velocidad
aparente de 0,0082 min, un porcentaje de degradaciéon de 17,03 % a los 20 min de
reaccion y se alcanz6 22,38 % de degradacién de OFL después de 40 min. Claramente,
una unica adiciébn de H202 al inicio del tratamiento produce mejores resultados en

términos de degradacion de OFL, con el uso de esta dosis de H20z2.

La degradacion de OFL en los tratamientos estudiados podria también atribuirse,
de forma parcial, a factores que surgen de las condiciones experimentales y/o de la
misma naturaleza del contaminante. Por esta razén, se realizaron ensayos individuales
con la finalidad de discriminar la influencia de la radiacion visible, del H202 en
combinacion con la radiacién visible y el CaCOs en combinacion con la radiacion visible.
La radiacion visible podria causar la fotdlisis de algunos compuestos organicos, mientras
que el H20:2 es, ademas de un precursor de radicales hidroxilo, un agente oxidante que
podria reaccionar directamente con el OFL. La radiacion visible no puede causar la
ruptura homolitica del enlace O-O del H202 para producir radicales hidroxilo, pues no
posee suficiente energia para una ruptura de estas caracteristicas; la ruptura del enlace
O-0 del H202 requiere radiacion ultravioleta (A=254 nm) (Wang, Huang & Wang, 2005).
Por otro lado, el CaCOs, que es el componente mayoritario del compésito de g-CsNa,
podria adsorber el OFL y, por tanto, reducir la concentracion de este antibidtico en la fase

acuosa. Sin embargo, no se puede descartar que el del CaCOs tenga cierta influencia en
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el proceso fotocatalitico. En la Figura 23 se presenta la variacién de la concentracion de

OFL con el tiempo en procesos que implican la exposicion de la solucién de OFL solo a

la radiacion visible, la mezcla de la solucion de OFL con H20:2 (83,3 mg/L) en presencia

de radiacion visible y el uso de oxalato de calcio monohidratado pirolizado (CaCO3) para

el tratamiento de fotocatélisis heterogénea en lugar del compdsito de g-CsNas. Los

ensayos se realizaron con un valor de pH inicial de 10, que fue el pH que permitié alcanzar

la mayor degradacion. Los tres procesos se compararon con el mejor tratamiento de

fotocatalisis heterogénea. Los resultados se resumen en la Tabla G1-G3 (Anexo G).
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Figura 23. Degradacion de OFL debido a: la fotdlisis; el

tratamiento con H20:2 y radiacion visible (vis); el tratamiento con CaCOs y

radiacion visible (vis); y el tratamiento con el compdésito de g-C3Na,

radiacion visible (vis) y H202 (concentracién de H202=83,3 mg/L, pH=10,

T=24 °C, A=481 nm)

Se observé que, en 40 min de tratamiento, el porcentaje de degradacion de OFL

por fotdlisis fue 6,60 %, mientras que los porcentajes de degradacién alcanzados por la

accion del H202 y CaCOs, ambos combinados con radiacion visible, fueron 10,04 y 6,08
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%, respectivamente. Todos los procesos anteriores permitieron alcanzar porcentajes de
degradacion inferiores al que se alcanz6 con la fotocatalisis heterogénea con el
composito de g-CsNg, radiacion visible y concentracion de H202 de 83,3 mg/L. Claramente
el compdésito de g-CsNa permite la remocién/degradacion de OFL en virtud al g-C3sN4 que
contiene que, aun estando en una proporcibn muy pequefia (ver resultados de

caracterizacion), tiene una influencia considerable sobre la eficiencia del tratamiento.

4.5. Grado de mineralizacién y biodegradabilidad alcanzados con las mejores
condiciones de degradacién de OFL

La disminucion del contenido de Carbono Orgénico Total (COT) fue el criterio para
evaluar el grado de mineralizacion de OFL debido al tratamiento por fotocatalisis
heterogénea. Fue necesario separar el proceso de adsorcion del proceso fotoquimico;
mientras que el primero implica la remocion del OFL del agua y su transferencia a la
superficie del compdsito de g-CsNa, el segundo implica reacciones quimicas que alteran
la naturaleza quimica del OFL y, también, de los productos de degradacion, para finalizar

(idealmente) en la mineralizacion del OFL.

Se determind la variacion con el tiempo del contenido de COT de una solucion de
OFL con concentracion inicial de 20 mg/L a pH 10. Esta solucion fue inicialmente
equilibrada con el composito de g-CsNa por 10 min y luego sometida al tratamiento por
fotocatélisis heterogénea con el composito de g-CsNa, radiacion visible y concentracion
de H202 de 83,3 mg/L, que se determind fueron las mejores condiciones para la

degradacion de OFL. Se determinaron los contenidos del COT de la solucion inicial y a
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los tiempos de reaccion de 0, 6, 10, 20 y 40 min. Los resultados se presentan en la Tabla

H1y H2 (Anexo H) y se muestran de forma gréfica en la Figura 24.
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Figura 24. Cinética de remocion/degradacion y mineralizacién de OFL
del tratamiento por fotocatélisis heterogénea con el compasito de
g-CsNzg, radiacion visible y adicién de H202 (concentracion de
H202=83,3 mg/L, pH=10, T=24°C, A=481)

El contenido de COT indica la cantidad de carbono que forma parte de compuestos
organicos presentes en la solucion, por tanto, su variacién indica cuanto de la carga
organica se transformo en los compuestos inorganicos mas estables, en este caso COz,
NOs, F y H20. Se observo que 11,20 % del COT fue removido durante los 10 min de
equilibrio de adsorcion. Posteriormente, el proceso fotocatalitico logré una remocion del
16,57 % de COT adicionales.

Se observo que el porcentaje de remocion de COT fue menor al porcentaje de

degradacién de OFL. Esto puede ser atribuido a la presencia de productos de degradacion
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gue no fueron mineralizados en el tratamiento, pero que siguieron formando parte de la
carga organica de la solucion junto al OFL remanente.

Se determind el DQO de las soluciones de OFL, tanto antes del tratamiento por
fotocatdlisis heterogénea como después. Se observd una disminucion del 30,83 % del
DQO luego de 10 min de adsorcion y 40 min de degradacion fotocatalitica bajo las
mejores condiciones de oxidacion. Los resultados se resumen en la Tabla H3 (Anexo H).

No fue factible determinar y evaluar variaciones de DBOs, debido a que la
concentracion de OFL remanente en las muestras, luego de 40 min de tratamiento
fotocatalitico, fue de 13,59 mg/L. Esta concentracion esta muy por encima de la
concentracion minima inhibidora, que es la concentracion minima necesaria para impedir
el crecimiento microbiano. Para el caso del OFL, la concentracion minima inhibitoria es
de 0,008 mg/L (Bengtsson-Palme & Larsson, 2016). Por esta razon, el OFL remanente
en las soluciones es capaz de eliminar a las bacterias presentes en el inéculo utilizado

para medir el parametro DBOs.
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CAPITULO 5

CONCLUSIONES

5.1. Conclusiones

Se evalu6 la degradacién del antibiotico ofloxacino en agua mediante un proceso
de fotocatdlisis heterogénea en el que se utilizO como catalizador un nuevo
composito de g-CsNa4 sintetizado a partir de la pirolisis de una mezcla solida de
urea y oxalato de calcio monohidratado. Se verificO que este compdsito presenta
actividad fotocatalitica con radiacion visible y es posible usarlo para la degradacion
de ofloxacino disuelto en agua, por tanto, podria ser usado para el tratamiento de
aguas que contienen este antibiotico.

El punto de carga cero (PZC) determinado para el compdésito de g-C3sN4 fue 8,35.
Esto indica que la superficie del compdsito esta cargada negativamente a valores
de pH por encima del 8,35, y positivamente en condiciones de pH por debajo de
8,35. Por medio de imagenes SEM se determind que el composito de g-CsNa
consistié de particulas de CaCOzs de entre 2 y 5 um sobre las cuales se depositaron
agregados de particulas de g-CsN4 con un tamafio menor a 100 nm. Mediante el
analisis EDS se determinaron los elementos quimicos que formaban parte de la
composicién del compdsito de g-CsNa: carbono (C), oxigeno (O), calcio (Ca) y
nitrogeno (N).

El espectro infrarrojo del compoésito de g-CsNa4 permitio confirmar la presencia
como componente mayoritario el CaCOs; se observaron bandas caracteristicas del

CaCOs a 1404, 873y 713 cm™t. También se observaron bandas débiles atribuibles
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al g-C3N4 a 1636, 1565 y 1255 cm™. El patron DRX del compésito confirmé la
presencia del CaCO3s como componente mayoritario del compdésito.

Los ensayos de adsorcién de OFL sobre el compdsito de g-CsNas, confirmaron que
a pH 10, un valor de pH por encima del PZC de este compdsito, la adsorcion era
favorecida. La adsorcion de OFL sobre el compdésito de g-CsNa4 presentd un mejor
ajuste al modelo de isoterma de Freundlich que al de Langmuir.

La degradaciéon de ofloxacino mediante un proceso de fotocatalisis heterogénea
con composito de g-CsN4 y radiacion visible se ajusté a un modelo cinético de
pseudo-primer orden. Se alcanzaron porcentajes de degradacion del 8,78; 11,85
y 11,72 % a los valores de pH de 5, 7, y 10, respectivamente. Los tratamientos a
pH 7 y 10 fueron estadisticamente iguales entre si y, a su vez, diferentes al
tratamiento a pH 5. Para el tratamiento a pH 10, la adicién de H202 permitié mejorar
la degradacién del ofloxacino; con una concentracion de H202 de 83,3 mg/L se
alcanzé la mayor degradacién de ofloxacino (23,90 %).

Se verific6 que el ofloxacino puede sufrir fotélisis con radiacion visible y la
concentracion de este antibiético puede disminuir en 6,60 % en 40 min debido a
esta forma de degradacion. Ensayos con H202 y el CaCOs, por separado,
combinados con radiacion visible, permitieron alcanzar porcentajes de
degradacion de ofloxacino de 10,04 y 6,08 %, respectivamente, valores que son

inferiores a los que se alcanzaron con el compdsito de g-CsNa.

La adsorcion de ofloxacino sobre el compdsito de g-C3N4 permitié remover el 11,20

% de COT, mientras que la degradacién fotoquimica con el compadsito de g-CsNa,
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radiacion visible y con adicion de H202 (las mejores condiciones) fue responsable
de la remocién de 16,57 % del COT. En conjunto, la adsorcién y el tratamiento
fotoquimico, permitieron remover el 30,83 % del DQO. No fue factible determinar
y evaluar variaciones de DBOs debido a que la concentracion de ofloxacino

remanente en la solucién tratada fue mayor a la concentracién minima inhibidora.
5.2. Recomendaciones
e Estudiar condiciones que permitan mejorar la cantidad de g-CsN4 sobre el material

soporte.

e Estudiar la adicién de otro semiconductor en el proceso de sintesis del compadsito

para mejorar su actividad fotocatalitica.

e Evaluar la utilizacion del principio empleado en la sintesis del compdésito, para la
inmovilizacion de g-CsNs sobre materiales solitos como placas de vidrio o

ceramica.

e Evaluar la degradacion del antibidtico ofloxacino mediante fotocatalisis

heterogénea con el composito de g-C3sNa4 y radiacion solar.
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