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Resumen 

 

En este trabajo, se determinaron inicialmente las condiciones óptimas para la 

síntesis de carbón activado mesoporosos (BC) usando cascaras de semilla de 

girasol (CSG) como precursor, siguiendo un diseño estadístico de experimentos de 

tipo factorial 22 de composición central - DCC. Se emplearon como agentes 

activantes H3PO4 y NaOH en concentraciones que van de 20 a 80% p/p y 

temperaturas en el rango 300-600 °C en atmosfera de nitrógeno. Se determinaron la 

capacidad de adsorción de un colorante tipo como el azul de metileno (MB), el cual 

es un método estándar para determinar las propiedades adsorbentes del carbón 

activado y los fármacos diclofenaco (DI) e ibuprofeno (IB), así como, las 

condiciones óptimas de los procesos de adsorción de dichos fármacos en matriz de 

agua simulada. 

 

El carbón activado con las mejores propiedades texturales (superficie especifica 

SBET, tamaño promedio de poro Dp y volumen de mesoporoso Vmeso), así como la 

mayor capacidad de adsorción de los compuestos de interés (DI e IB), fue 

seleccionado para estudiar la optimización del proceso de adsorción en muestras 

de agua natural subterránea. Fueron optimizados los parámetros (concentración 

inicial del fármaco, pH de la solución y dosis de carbón activado), se realizó el 

análisis termodinámico de la adsorción para cada uno de los fármacos y se estudió 

el efecto en la adsorción de los fármacos de la presencia de los iones (NO3-, SO4=, 

HCO3-) presentes de forma en el agua natural. 

 

El efecto de fotosensibilización del carbón activado, y las propiedades 

fotocatalíticas del nitruro de carbono grafitíco (g-C3N4) un semiconductor libre de 

metales y del TiO2 modificado con ácido tungstofosfórico (TiO2-TPA) fueron 

estudias en la degradación de los fármacos DI e IB. Particularmente, para el carbón 

activado fue evaluado no solo en sus propiedades de adsorción sino también en 

sus capacidades para fotosensibilizar la producción de formas reactivas de oxígeno 

(FRO) capaces de degradar tanto el IB como el DI bajo irradiación UV y visible. Por 

otra parte, los materiales de g-C3N4 y TiO2-TPA fueron estudiados tanto en la 

generación de FROs como en la degradación fotocatalítica de IB y DI bajo 

diferentes longitudes de onda. Las propiedades texturales y fisicoquímicas del 
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carbón activado obtenido fueron estudiadas utilizando adsorción-desorción de N2, 

SEM-EDS, XPS, y espectroscopia de resonancia paramagnética electrónica (EPR) a 

77 K.  

El material BC con la mayor superficie especifica y mesoporosidad (relación 

superficie asignada a mesoporos respecto a la superficie especifica) fue el utilizado 

como soporte de nanopartículas de TiO2 modificadas con 30% de ácido 

tungstofosfórico (TPA) para obtener materiales compuestos (TiO2-TPA:BC) con alta 

capacidad de adsorción y fotodescomposición de productos farmacéuticos y 

productos de cuidado personal (PPCPc) bajo irradiación visible. Se utilizaron dos 

procedimientos para la inmovilización de las nanopartículas de TiO2 (ultrasonido y 

sol-gel) para preparar este material híbrido, a diferentes relaciones (1:2, 1:1, 1:0,8, 

1:0,7, 1:0,6 y 1:0,5) TiO2-TPA:BC. También, se modificado el BC con urea en una 

relación (1:4) como una alternativa de precursor de un semiconductor no metálico 

(g-C3N4), los experimentos de iluminación consistieron en el uso de una housing 

equipado con un alampara de xenón (luz monocromática) y filtros de corte en el 

rango UV y vis, además se usó un simulador solar para la evaluación de los 

materiales con mejor actividad fotocatalítica. La caracterización fisicoquímica del 

material híbrido obtenido incluye: isotermas de adsorción-desorción de N2, 

microscopía electrónica de barrido (SEM-EDX), difracción de rayos X y 

espectroscopia de reflectancia difusa UV-visible (UV-vis DRS). 

 

En resumen, en este trabajo fueron sintetizados, caracterizados y evaluados una 

variedad de materiales novedosos basados en óxidos metálicos semiconductores y 

semiconductores libres de metales soportados en materiales carbonosos de origen 

lignocelulósico para la remoción de contaminantes de origen farmacéuticos del 

agua mediante procesos de adsorción-fotodegradación. La optimización del 

proceso de síntesis de carbón activado permitió obtener un material con excelentes 

propiedades texturales superficie específica de 1530 m2 g-1, una variedad de grupos 

funcionales como C-OH (fenoles), C-O-C, C-O, C=O (quinonas), O-C=O y 

estructuras grafíticas de carbono. Estas características fisicoquímicas y texturales 

posibilitó diferentes mecanismos de adsorción (enlaces de H, interacciones 

electrostáticas e interacciones hidrofóbicas) tanto de moléculas de IB como de DI. 

Por otro lado, análisis de EPR a 77 K permitió poner en evidencia presencia de 

radicales libres ambientalmente persistentes (EPFRs). Los materiales híbridos TiO2-

TPA:BC y g-C3N4 -BC presentaron un importante efecto en la foto degradación de 
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los fármacos DI e IB, bajo irradiación solar simulada y en concentraciones cercanas 

a las presentes en fuentes hídricas. Los resultados suponen un avance importante 

en el desarrollo de materiales con aplicaciones tecnológicas que hagan uso de la luz 

solar natural para el control de la contaminación del agua por compuestos 

farmacéuticos. 

 

Palabras Clave: Carbón activado. TiO2, TPA, g-C3N4, Adsorción, Foto-degradación, 

Diclofenaco, Ibuprofeno. 

Abstract 

 

In this work, the optimal conditions for the synthesis of mesoporous activated 

carbon (BCm) using sunflower seed shell (SSS) as precursor were initially 

determined, following a statistical design of experiments of central composition of 

type factorial 22 - CCD. H3PO4 and NaOH were used as activating agents at 

concentrations ranging from 20 to 80% w/w and carbonization temperatures 

comprised between 300 and 600 °C under nitrogen gas enriched atmospheres. The 

adsorption capacity of methylene blue (MB) and the pharmaceutical compounds 

diclofenac (DI) and ibuprofen (IB) were determined, as well as the optimum 

conditions of the adsorption processes in a simulated water matrix. 

 

The activated carbon with the best textural properties (specific surface area SBET, 

average pore size Dp and volume Vmeso), as well as the highest adsorption capacity 

of the model pollutants (DI and IB) was selected to study the optimization of the 

adsorption process in natural water samples (groundwater sample). The 

parameters (initial pollutant concentration, initial pH of the solution, and activated 

carbon dosage) were optimized while, thermodynamic analysis was performed for 

each of the pollutants and it was also evaluated the effect of anions such as NO3-, 

SO4=, HCO3-, typically present in natural waters, on the pollutants adsorption. 

 

The properties as photosensitizer of biochar, and the photocatalytic activities of 

graphitic carbon nitride (g-C3N4), a metal-free semiconductor, and TiO2 modified 

with tungstophosphoric acid (TiO2-TPA) were studied in the degradation of DI 

and IB. Particularly, the adsorption features of biochar were not only evaluated but 
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also its abilities to photosensitize the production of reactive oxygen forms (ROS) 

capable to oxidize both IB and DI under UV and visible irradiation. Furthermore, 

g-C3N4 and TiO2-TPA materials were studied both in the generation of ROS and in 

the photocatalytic degradation of IB and DI under different wavelengths. The 

textural and physicochemical properties of the obtained activated carbon were 

studied using N2 adsorption-desorption, SEM-EDS, XPS, and electron 

paramagnetic resonance (EPR) spectroscopy at 77 K, X-ray microtomography. 

 

The BCm material with the highest specific surface area and mesoporosity ratio 

was used as a support for TiO2 nanoparticles modified with 30% 

tungstophosphoric acid (TPA) to obtain hybrid materials with the potential to 

adsorption and photocatalytically degrade the pharmaceuticals products under 

visible and simulated sunlight irradiation. Two procedures: ultrasound and sol-gel 

were used to prepare this hybrid material, at different ratios (1:2, 1:1, 1:0.8, 1:0.7, 

1:0.6 1:0.5) TiO2-TPA:BC. The physicochemical characterization of the obtained 

composite material includes: N2 adsorption-desorption isotherms, scanning 

electron microscopy (SEM-EDX), X-ray diffraction and UV-visible diffuse 

reflectance spectroscopy (UV-vis DRS), and X-ray microtomography. 

 

Finally, in this research work, a variety of novel materials based on activated 

carbon, hybrid activated carbon/TiO2-TPA, activated carbon/g-C3N4, were 

synthesized characterized and evaluated for the removal of pharmaceutical 

products form water by adsorption – photodegradation processes. The obtained 

activated carbon exhibited textural and physicochemical properties such as high 

specific surface area (1530 m2 g-1), and a variety of surface functional groups like C-

OH (phenols), C-O-C, C-O, C=O (quinones), O-C=O groups and carbon graphitic 

structures, allowing different physical interactions between the pollutants and 

activated carbon surface. On the other hand, EPR measurements at 77 K showed 

showed the presence of environmentally persistent free radicals (EPFRs) and how 

under UV or visible light adsorption, these species could promote electron transfer 

reactions responsible of ROS formation. The hybrid materials activated 

carbon/TiO2-TPA and activated carbon/g-C3N4 showed a significant effect on the 

oxidation of DI and IB, under simulated solar irradiation and at concentrations 

close to those present in natural water samples. The results represent an important 

advance in the development of materials with environmental applications making 
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the use of natural sunlight for the control of water contamination by 

pharmaceutical compounds. 

 

Keywords: Carbón activado. TiO2, TPA, g-C3N4, Adsorption, Photo-degradation, 

Diclofenac, Ibuprofen.  
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Capítulo 1 
 

1. Introducción 

 

1.1. Contaminantes de interés emergentes: Problemática y perspectivas 

 

Los principios activos de compuestos farmacéuticos (PhAC), los productos para el 

cuidado personal (PPCP), los pesticidas, las hormonas naturales y sintéticas y los 

productos químicos industriales (como retardantes de llama, plastificantes, 

aditivos alimentarios, etc) se descargan continuamente al medio ambiente a través 

de diferentes fuentes antropogénicas, lo que puede resultar en efectos tóxicos y 

adversos en los ecosistemas y por consiguiente en los seres humanos (Malaj et al., 

2014; Rizzo et al., 2019). Diferentes estudios muestran que las plantas de 

tratamiento de aguas residuales (PTAR) son origen importante de varios 

contaminantes emergentes, incluidos PhAC y PPCP para aguas superficiales (Ebele 

et al., 2017a; Petrović et al., 2003; Richardson y Ternes, 2014). La razón es que la 

mayoría de las PTAR han sido diseñadas para eliminar los nutrientes y patógenos 

de las aguas residuales y dependen en gran medida de la eliminación de sólidos, 

los procesos biológicos y la desinfección. Desafortunadamente, muchos 

contaminantes emergentes son biorecalcitrantes y resisten la degradación en las 

fases del tratamiento biológico (Fatta-Kassinos et al., 2011). Las eficiencias de 

remediación en sistemas de tratamiento de agua convencionales pueden ser 

inferiores al 10% en el caso de compuestos farmacéuticos como carbamazepina, 

atenolol, acetilsalicílico, lincomicina y diclofenaco (Patel et al., 2019). Este grupo de 

químicos, típicamente detectados en ecosistemas acuáticos y agua residuales a 

bajas concentraciones (ng L-1 – μg L-1), también se conocen como contaminantes de 

preocupación emergente (CEC por sus siglas en inglés) (Rizzo et al., 2019). 

 

La organización mundial de la salud (OMS) reportó en 2017, el impacto a la salud 

de los productos farmacéuticos en algunos países. Algunos autores han reportado 
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que en China se consumen un total de 36 antibióticos, con una producción de 

90.000 ton año-1 de las cuales 53.800 ton podrían ingresar al medioambiente (Y. 

Zhang et al., 2018). Actualmente, la prevalencia de la pandemia de COVID-19 ha 

hecho que el uso de medicamentos haya aumentado y, por lo tanto, incremente 

sustancialmente la producción de productos de desecho farmacéuticos. Se estima 

un aumento promedio en la producción de desechos medicinales en un 102.2% 

(Khasawneh y Palaniandy, 2021). Se han reportado más de 4000 compuesto 

farmacéuticos tanto de uso veterinario como médico alrededor del mundo 

estimando una producción aproximada de 100.000 ton año-1. El destino final de un 

consumo en esa magnitud de productos farmacéuticos resulta en su presencia en 

cuerpos de agua (Miarov et al., 2020; Mumtaz et al., 2022). 

 

Los PhAC y PPCP son un grupo único de contaminantes ambientales emergentes, 

debido a su capacidad inherente para inducir efectos fisiológicos en humanos a 

dosis bajas. Diferentes estudios plantean inquietudes sobre los posibles efectos 

adversos para los seres humanos y la vida silvestre. El riesgo ambiental planteado 

por estos contaminantes se ha evaluado en los criterios de persistencia, 

bioacumulación y toxicidad. El diclofenaco e Ibuprofeno son unos de los fármacos 

más reportados y cuantificados en diferentes fuentes hídricas como el agua de 

grifo, agua subterránea, plantas de tratamiento de agua residual, ríos y sedimentos 

(Ebele et al., 2017b). 

 

El ibuprofeno (IB), ácido 2-(isobutilfenil)propionico, un antiinflamatorio no 

esteroideo (NSAID por sus siglas en ingles), es uno de los ingredientes 

farmacéuticos activos más utilizados en todo el mundo, especialmente recetado 

para el tratamiento de la fiebre, migraña, dolores musculares, artritis y dolores 

dentales (J. Zeng et al., 2015). Como resultado de sus aplicaciones generalizadas, la 

producción mundial de IB superó las 15.000 t/año (J. Zeng et al., 2015). Como 

principal preocupación ambiental, después de la aplicación de la dosis terapéutica, 

15% de IB se excreta del cuerpo en la forma inalterada y posteriormente puede 

entrar en aguas residuales municipales (Shu et al., 2014). Adicionalmente, se ha 

identificado que uno de los principales aportantes de ibuprofeno en sus formas no 

metabolizadas y metabolizadas es el desperdicio médico que no se ha manejado 

adecuadamente (M. Chen et al., 2018).  
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El diclofenaco (DI), ácido 2-(2-(2,6-diclorofenil amino fenil) acético, también hace 

parte de la familia antiinflamatorio no esteroideo que, se usa regularmente como 

analgésico, antiartrítico, reumático en pacientes ambulatorios (Y. Zhang et al., 

2008b). Aunque existe evidencia de que la fotolisis directa puede degradar 

rápidamente el DI en condiciones ambientales naturales, la exposición a largo 

plazo con una concentración mínima observada de 5 μg L-1, puede afectar la salud 

general de los peces, lo que resulta en daño renal y cambios en las branquias (Qiu 

et al., 2020). El consumo promedio mundial de DI se estima en 1443 ± 58 toneladas 

año-1 (producción que no reporta los valores asociados a salud veterinaria) (Acuña 

et al., 2015).  

 

Diferentes tecnologías se han implementado para el control de la contaminación de 

estos fármacos, inicialmente las tecnologías convencionales como los tratamientos 

biológicos logran eliminar entre un 70-90% de IB y 60-90% de DI, condición que 

favorece la presencia de los fármacos en los efluentes de las PTAR municipales y 

posteriormente en fuentes de agua superficiales a nivel de concentraciones de ng L-

1 y μg L-1 (Samal et al., 2022). La presencia de PhCA es una problemática global que 

ha fomentado el desarrollo de diferentes estudios sobre la degradación o 

eliminación completa de fármacos como IB y DI en medio acuoso. En la literatura 

pueden encontrarse diferentes estrategias para la eliminación de estas sustancias 

en agua como, procesos de oxidación (Qiu et al., 2020; Trovó y Nogueira, 2011; 

Vogna et al., 2004), degradación electroquímica (C. F. Chang et al., 2017), foto-

degradación (Trovó y Nogueira, 2011; Vogna et al., 2004) y ultrafiltración por 

membrana (Bourassi et al., 2021; Vergili, 2013). Desafortunadamente, estas 

tecnologías presentan algunos inconvenientes relacionados con altos costos de 

operación, la posible lixiviación de sustancias químicas y la generación de 

subproductos tóxicos. Sin embargo, una alternativa prometedora para la 

eliminación de productos farmacéuticos en agua, son los procesos de adsorción 

que utilizan materiales de bajo costo, como el carbón activado procedente de 

residuos agroindustriales (Hamid et al., 2022). 
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1.2. Medicamentos antinflamatorios no esteroideos (NSAID) en fuentes hídricas 

 

Los analgésicos y antiinflamatorios son los principales contribuyentes de PPCP en 

aguas residuales domésticas u hospitalarias debido a que son ampliamente usados 

con fines médicos y veterinarios para lograr reducir el dolor y la fiebre. Según el 

mecanismo de acción, los analgésicos se clasifican en paracetamol (acetaminofén), 

antinflamatorios no esteroideos (NSAID), opioides (morfina), cannabis (marihuana 

medicinal), alcohol e inhibidores de la COX-2 (ciclooxigenasa) (Batt et al., 2007; 

Samal et al., 2022). Los antiinflamatorios y analgésicos más comunes, 

comercialmente disponibles y ampliamente utilizados son diclofenaco, ibuprofeno 

y paracetamol (Samal et al., 2022).  

 

Las fuentes de contaminación ambiental por estos compuestos farmacéuticos son: 

i) el crecimiento intensivo de la industria farmacéutica, ii) la falta de metodologías 

eficientes para la eliminación, el almacenamiento de los desechos farmacéuticos, 

incluidos el tratamiento de las aguas residuales farmacéuticas, iii) el consumo 

humano generalizado, a menudo descontrolado, y la ubicuidad veterinaria, 

piscícola y uso agrícola, iv) la liberación de medicamentos caducados y usados en 

vertederos de aguas residuales y residuos sólidos(Tyumina et al., 2020).  

 

Una vez liberados al medio ambiente, existe la posibilidad de transporte de largo 

alcance de algunos PPCP dependiendo de las propiedades fisicoquímicas de la 

molécula y las características del medio ambiente receptor (Ebele et al., 2017b). Los 

PPCP generalmente tienen baja volatilidad y son altamente polares e hidrofílicos. 

Por lo tanto, su distribución a través del medio ambiente se producirá 

principalmente a través del transporte acuoso y la dispersión de la cadena 

alimentaria (Caliman y Gavrilescu, 2009). El transporte de PPCP entre diferentes 

medios ambientales depende del comportamiento de sorción del compuesto en las 

plantas de tratamiento, el suelo y el sistema agua-sedimento. Por ejemplo, se han 

encontrado varios grupos de PPCP en muestras de lodos de PTAR, debido a 

adsorción de los fármacos en los sedimentos creando una vía potencial para que 

los PPCP lleguen al medio ambiente a través de contaminación directa o la 

aplicación de estos lodos a tierras agrícolas como fertilizante (van Wieren et al., 

2012). La escorrentía de biosólidos que contienen PPCP, ya sea de vertederos o 

aplicados en tierras agrícolas, pueden liberar estas sustancias a las aguas 
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superficiales o subterráneas circundantes, representando un riesgo para la vida 

acuática y la salud pública (Ebele et al., 2017b). En la Tabla 1-1 se presenta la 

presencia de IB y DI y sus concentraciones en diferentes matrices ambientales. 

 

Tabla 1-1. Revisión bibliográfica de la presencia de fármacos antinflamatorios no 

esteroideos (ibuprofeno y diclofenaco) en diferentes matrices de agua. 

 

No. Compuesto 

Farmacéutico 

Tipo ambiente / 

ubicación 

Ref. 

1. Ibuprofeno (0.3 – 

3.5 µg L-1) 

Afluente-efluente 

PTAR / Alemania 

(Huppert et al., 

1998) 

2. Diclofenaco (2.1 

µg L-1) 

Efluente PTAR / 

Alemania 

(Ferrari et al., 2004) 

3. Diclofenaco (1.2 

µg L-1) 

Agua superficial / 

Alemania 

(Ferrari et al., 2004) 

4. Ibuprofeno (3086 

ng L-1) 

Efluentes PTAR / 

Reino Unido 

(Ashton et al., 2004) 

5. Diclofenaco (424 

ng L-1) 

Efluentes PTAR / 

Reino Unido 

(Ashton et al., 2004) 

6. Ibuprofeno (0.3 - 

90 ng L-1) 

Agua superficial / 

Gales del Sur 

(Kasprzyk-Hordern 

et al., 2008) 

7. Diclofenaco (0.5 - 

40 ng L-1) 

Agua superficial / 

Gales del Sur 

(Kasprzyk-Hordern 

et al., 2008) 

8. Diclofenaco (543 

ng L-1) 

Agua Superficial 

Reino Unido 

(J. Zhou y 

Broodbank, 2014) 

9. Diclofenaco (1 - 12 

ng L-1) 

Agua de Lago / 

Suiza 

(Buser et al., 1998) 

10. Diclofenaco (11 - 

310 ng L-1) 

Agua superficial / 

Suiza 

(Buser et al., 1998) 

11. Diclofenaco (207 – 

6,674 ng L-1) 

Afluente PTAR / 

Portugal 

(Salgado et al., 

2010) 

12. Ibuprofeno (550 – 

106,490 ng L-1) 

Afluente PTAR / 

Portugal 

(Salgado et al., 

2010) 

13. Diclofenaco (26 – 

1,612 ng L-1) 

Efluente PTAR / 

Portugal 

(Salgado et al., 

2010) 

14. Ibuprofeno (518 – 

43,655 ng L-1) 

Efluente PTAR / 

Portugal 

(Salgado et al., 

2010) 

15. Ibuprofeno (8 – 50 

ng L-1) 

Agua superficial / 

Hungría 

(Varga et al., 2010) 
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16. Diclofenaco (7 – 90 

ng L-1) 

Agua superficial / 

Hungría 

(Varga et al., 2010) 

17. Diclofenaco (0.02 – 

0.06 µg L-1) 

Agua Superficial / 

Brasil 

(Stumpf et al., 1999) 

18. Diclofenaco (46 ng 

L-1) 

Agua subterránea 

/ USA 

(Kathleen Miller y 

Meek, 2006) 

19. Ibuprofeno (1 – 34 

ng L-1) 

Agua superficial / 

USA 

(S. Zhang et al., 

2007) 

20. Ibuprofeno (2.8 µg 

L-1) 

Agua de lago / 

USA 

(C. Wu et al., 2009) 

21. Diclofenaco (0.026 

– 0.19 µg L-1) 

Agua de lago / 

Canadá 

(Metcalfe et al., 

2003) 

22. Ibuprofeno (0.061 

– 0.14 µg L-1) 

Agua de lago / 

Canadá 

(Metcalfe et al., 

2003) 

23. Ibuprofeno (742 - 

1406 ng L-1) 

Efluente PTAR / 

México 

(Gibson et al., 2010) 

24. Diclofenaco (2052 - 

4824 ng L-1) 

Efluente PTAR / 

México 

(Gibson et al., 2010) 

25. Ibuprofeno (4.6 – 

39.8 µg L-1) 

Efluente PTAR / 

Brasil 

(Ferreira, 2014) 

26. Ibuprofeno (132 – 

414 µg L-1) 

Agua superficial / 

Sur Korea 

(J.-W. Kim et al., 

2009) 

27. Ibuprofeno (30 ng 

L-1) 

Efluente PTAR / 

China 

(Lin et al., 2005) 

28. Ibuprofeno (1414 

ng L-1) 

Agua Superficial / 

China 

(Peng et al., 2008) 

29. Diclofenaco (2.1 - 

230 ng L-1) 

Agua de Lago / 

China 

(Ma et al., 2016) 

30. Ibuprofeno (19.8 

ng L-1) 

Agua de Lago / 

China 

(Ma et al., 2016) 

31. Diclofenaco (100 - 

131 ng L-1) 

Efluente PTAR / 

Taiwán 

(T. H. Fang et al., 

2012) 

32. Ibuprofeno (552 - 

1600 ng L-1) 

Efluente PTAR / 

Taiwán 

(T. H. Fang et al., 

2012) 

33. Diclofenaco (3 ng 

L-1) 

Agua superficial / 

África 

(Agunbiade y 

Moodley, 2014) 

34. Ibuprofeno (5 ng 

L-1) 

Agua superficial / 

África 

(Agunbiade y 

Moodley, 2014) 

35. Ibuprofeno (117 ng 

L-1) 

Agua residual / 

África 

(Matongo et al., 

2015) 
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36. Ibuprofeno (85 ng 

L-1) 

Agua superficial / 

África 

(Matongo et al., 

2015) 

37. Diclofenaco (0.154 

– 13.48 µg L-1) 

Agua subterránea 

/ África  

(Olatunde et al., 

2014) 

38. Diclofenaco (20 – 

57 µg L-1) 

Agua superficial / 

África 

(Olatunde et al., 

2014) 

39. Diclofenaco (0.20 – 

0.43 µg L-1) 

Afluente PTAR / 

Colombia 

(Botero-Coy et al., 

2018) 

40. Diclofenaco (0.11 – 

0.45 µg L-1) 

Efluente PTAR / 

Colombia 

(Botero-Coy et al., 

2018) 

41 Diclofenaco (1.08 – 

3.04 µg L-1) 

Agua residual 

Hospital / 

Colombia 

(Botero-Coy et al., 

2018) 

42 Diclofenaco (<1 µg 

L-1) 

Agua superficial / 

Argentina 

(Valdés et al., 2014) 

 

Lo anteriormente expuesto demuestra que la presencia de NSAID específicamente 

DI e IB, a concentraciones del orden de ng L-1 y µg L-1, en diferentes tipos de agua 

(superficiales y subterráneas) y en diferentes regiones del planeta es una amenaza 

latente para el medio ambiente y la salud. Es por ello por lo que la búsqueda de 

nuevas metodologías que permitan su eliminación del agua se ha convertido en un 

tema relevante en la actualidad (Ebele et al., 2017b). 

 

1.3. Sistemas de tratamiento propuestos para la remoción de compuestos 

farmacéuticos 

 

En particular, la industria farmacéutica está produciendo cada vez más moléculas 

estables para lograr el efecto farmacológico deseado. Sin embargo, como resultado, 

los productos farmacéuticos son más persistentes en el medio ambiente, donde se 

detectan en parte por el desarrollo de nuevos estándares analíticos que están 

disponibles de forma comercial y que han permitido identificar la presencia de 

nuevos grupos de residuos farmacéuticos. Además, la eficacia limitada de los 

procesos actuales de tratamiento de aguas residuales domésticas, hospitalarios o 

de la industria farmacéutica generan un problema adicional al concentrar estas 

sustancias en los efluentes de los sistemas de tratamiento.  
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Los microcontaminantes, en particular los productos farmacéuticos, son difíciles de 

eliminar de las aguas residuales porque sus concentraciones están en el rango de 

10−3–10−6 mg L-1, que es significativamente menor que la de los macrocontaminantes 

tradicionales (DQO, DBO5, fósforo y compuestos nitrogenados) (Richardson y 

Ternes, 2018). Además, los microcontaminantes emergentes abarcan una amplia 

gama de compuestos con variaciones significativas en sus características 

principales tales como la biodegradabilidad, solubilidad, la adsorción y la 

volatilización (Ajala et al., 2022), lo cual, influye en su comportamiento y destino 

en los procesos de tratamiento de aguas residuales. Además, las características de 

las plantas de tratamiento de aguas residuales (es decir, tratamientos terciario, 

secundario y primario) presentan variaciones operativas como el tiempo de 

retención de lodos, temperatura, pH, parámetros hidráulicos y el tipo de reactor 

empleado que afectan negativamente la remoción de los fármacos (Majumder 

et al., 2021). 

 

Por ejemplo, los sistemas de tratamiento secundarios de aguas residuales no 

pueden eliminar por completo los compuestos traza. Fluoroquinolonas, 

sulfonamidas, tetraciclinas y los bloqueadores β tienen una eficacia de eliminación 

de 40 a 75%, mientras que los fármacos antiinflamatorios no esteroideos (NSAID) 

generalmente tienen una eficacia de eliminación más alta de alrededor de 90%, con 

la excepción del diclofenaco (menos de 60%). Por lo tanto, se necesitan tecnologías 

alternativas para reducir aún más el riesgo de transferencia de estos 

microcontaminantes al medio ambiente acuático (Meijide et al., 2022). 

 

1.3.1. Tratamientos convencionales para eliminar IB y DI en aguas y sus 

limitaciones  

 

La coagulación y la floculación son ineficientes para la eliminación de IB debido a 

la naturaleza química y su baja concentración. La eliminación eficiente de IB se 

logra mediante adsorción y tratamiento con membrana, pero su alto costo 

operacional limita su aplicación (Méndez-Arriaga et al., 2009). Además, el 

tratamiento de adsorción y filtración en membrana es simplemente un proceso de 

separación física, donde el IB y DI pasan de la fase acuosa a una fase solida sin 

cambios químicos y logrando su concentración debiendo realizar una disposición 



 31 

final de este residuo (Alessandretti et al., 2021). La degradación de fármacos por 

acción de la luz solar, con la ventaja de un bajo costo y la modificación de la 

estructura química, ha sido estimada por Pal y col., (Pal et al., 2010). Sus resultados 

mostraron que dicha degradación es limitada para el IB en aplicaciones reales ya 

que la reacción suele ser lenta con una vida media (t1/2) de 9900 h (tiempo que tarda 

la concentración de un reactivo, en alcanzar el 50% de su concentración inicial) (M. 

Chen et al., 2018). Mientras, el DI se fotodegrada directamente en aguas naturales 

con un tiempo (t1/2) de 39 min bajo irradiación UV (40 mJ/cm2) (Patel et al., 2019). 

Tratamientos de biodegradación con cultivos fúngicos se han evaluado en la 

degradación de compuestos farmacéuticos, estos procesos biológicos generan 

enzimas oxidativas que incluyen peroxidasas, lacasas y enzimas intracelulares 

como el citocromo P450, con la desventaja que presentan extensos tiempos de 

tratamiento (a escala de días) reportándose una transformación parcial de DI e IB 

de alrededor del 50-60%. Similarmente, los tratamientos de fitorremediación que 

emplean microorganismos asociados a la rizosfera de plantas para la 

transformación o a acumulación de contaminantes presentan una remoción entre el 

60-70% y 40-94% para el DI e IB, respectivamente después de 8 días de tratamiento 

(Patel et al., 2019).  

 

1.3.1.1. Adsorción de contaminantes en carbón activado - CA 

 

De acuerdo con lo anterior, el tratamiento de adsorción se muestra como una de las 

técnicas más destacadas para la eliminación y tratamiento de contaminantes en 

agua. La adsorción es un proceso de interacción entre el adsorbato y el adsorbente, 

durante el cual los productos químicos presentes en el líquido se acumulan o se 

adsorben en la fase sólida. El proceso de adsorción desde de la fase líquida a la 

superficie del adsorbente incluye los siguientes pasos: (i) la transferencia de masa 

de las moléculas de adsorbato presente en el seno de la solución a través de la 

película que rodea a la partícula sólida hasta la superficie de la misma, (ii) las 

moléculas del adsorbato se transportan desde la superficie de la partícula hacia los 

sitios activos en la superficie dentro de los poros por difusión y (iii) adsorción de 

las moléculas de soluto en los sitios activos en las superficies interiores de los 

poros. Los adsorbatos pueden ser capturados por interacción física o por medio de 

una reacción química entre el adsorbato y grupos superficiales del adsorbente. La 
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adsorción física se logra mediante enlaces de hidrógeno, interacción dipolar y 

fuerzas de Van der Waals. No hay intercambio de electrones entre el adsorbato y el 

adsorbente. Esto se debe a que la adsorción física no requiere energía de activación 

o es muy baja, pero generalmente requiere muy poco tiempo para alcanzar el 

equilibrio. La adsorción física es un proceso reversible e inespecífico. Por su parte, 

la adsorción química es el resultado del enlace químico entre las moléculas de 

adsorbato y adsorbente, que son irreversibles y específicas. Además, las 

propiedades electrónicas, así como la química del adsorbente se transforman. La 

unión covalente entre el adsorbato y el adsorbente es una adsorción química débil, 

mientras que la adsorción química fuerte suele ser la unión por enlace iónico 

(Phoon et al., 2020).  

 

Los carbones activados (CA) son materiales altamente porosos con una gran área 

de superficie específica y alta capacidad de adsorción. Debido a sus propiedades 

de adsorción, los CA se emplean comúnmente en procesos de purificación y 

decoloración de efluentes que apuntan a disminuir la concentración de materiales 

peligrosos. Sin embargo, presenta como principales limitaciones, la no destrucción 

del contaminante, la necesidad de regenerar (generalmente se realiza por vía 

térmica y es costosa) el adsorbente para su reúso y su manejo como un residuo 

peligroso. 

 

Comercialmente, los CA se producen por pirólisis y activación de materiales no 

renovables con alto contenido de carbono, como coque de petróleo, brea y carbón, 

que son materias primas costosas. Como una excelente alternativa a los 

precursores basados en combustibles fósiles no renovables, el uso de materiales de 

fuentes renovables como los residuos agroindustriales o residuos lignocelulósicos 

para la producción de carbón activado se ha vuelto muy importante ya que estos 

residuos son materiales baratos, accesibles, abundantes y no peligrosos (Moralı 

et al., 2018). 
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1.3.1.1.1. Residuos Lignocelulósicos como precursores de carbón 

activado –(Carbón activado) 

 

El carbón activado es un material rico en carbono producido por la combustión de 

biomasa orgánica en ausencia total (pirólisis) o parcial (gasificación) de oxígeno a 

temperaturas comprendidas entre 300 y 1000 °C (Saifullah et al., 2018). 

 

Varios residuos agroindustriales, como las semilla y los residuos de aceituna, los 

residuos de té, la cáscara de arroz, la cáscara de cacao, el polvo de corcho y las 

semillas del melocotón, se han utilizado para la síntesis de carbón activado y se 

han evaluado en la adsorción de productos farmacéuticos como el diclofenaco. Por 

ejemplo, el carbón activado sintetizado a partir de residuos de té (Malhotra et al., 

2018), cáscara de cacao (Saucier et al., 2015), residuos de aceitunas (Baccar et al., 

2012b) y semilla de melocotón (Torrellas et al., 2015) ha logrado capacidades 

máximas de adsorción de DI de 62 mg g-1, 63.5 mg g-1, 56.2 mg g-1, and 200 mg g-1, 

respectivamente. En cuanto a la adsorción de IB, se encontró que los carbones 

activados sintetizados a partir de cáscara de arroz (Álvarez-Torrellas y Rodríguez 

y et al., 2016), polvo de corcho (Mestre et al., 2009), y Agave sisalana (Mestre et al., 

2019b) fueron adecuados para eliminarlo del agua obteniendo valores de remoción 

de 239.8 mg g-1, 320 mg g-1, 325 mg g-1. Estos resultados demuestran que estos 

materiales adsorbentes presentan un potencial enorme para ser utilizados en la 

remoción de IB y DI en matrices acuosas. 

 

1.3.1.1.2. Cáscara de semilla de girasol (CSG), como potencial 

precursor de carbón activado 

 

El girasol (Helianthus annuus) se siembra comúnmente y se cosecha para la 

producción de aceite vegetal a partir de sus semillas y algunos productos no 

derivados del aceite como confitería, horticultura, etc. Un informe reciente del 

USDA (Baysal et al., 2018b), reveló que la producción mundial de girasol de para el 

año 2018 fue de 45,65 millones de toneladas métricas. Los principales productos 

fueron Ucrania (14 millones de ton), Rusia (11 millones de ton), UE (8.6 millones de 

ton), Argentina (3.3 millones de ton), China (2.85 millones de ton), Turquía (1.45 

millones de ton), EE. UU. (1.2 millones de ton) y otros países (3.15 millones de ton). 
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El uso industrial dominante del girasol es la producción de aceite (a partir de las 

semillas), la industria alimentaria y más recientemente como fuente de energía 

renovable a través de la producción de biodiesel. Según el reciente informe del 

Ministerio de Agricultura, Ganadería y Pesca de la Nación, la producción de 

girasol en el país alcanzó los 3,3 millones de ton en 2019, de las cuales alrededor de 

1,26 millones de ton se destinaron a la obtención de aceite. De esta cantidad, 

aproximadamente el 30%-35% del peso de la semilla corresponde a la cáscara, lo 

que hace muy interesante su uso como material de partida para la obtención de 

carbón activado ya que este residuo sería de una fuente renovable, abundante y de 

bajo costo (Alvear-Daza et al., 2022). Adicionalmente, se han reportado diferentes 

investigaciones sobre la síntesis de carbón activado basadas en los subproductos 

de la Agroindustria del girasol como se muestra en la Tabla 1-2. 

 

Tabla 1-2. Revisión bibliográfica de la síntesis de Carbón activado usando como 

precursor, derivados de la planta de girasol. 

 

Subproducto 

del girasol 

Producto 

final 

Agente 

activante 
Objetivo Referencia 

Tallo y 

medula 

Carbón 

activado 

NaOH, 

KOH 

Adsorción de azul 

de metileno 

(Baysal et al., 

2018b) 

Extracto de 

harina de 

semillas 

Carbón 

activado 

ZnCl2, 

H3PO4 

Adsorción de azul 

de metileno 

(Moralı et al., 

2018) 

Cascara de 

semilla 

Carbón 

activado 

Sin 

activación 

química 

Carbón activado a 

partir de Flach 

CarbonizationTM 

(Antal et al., 

2007) 

Cascara de 

semilla 

CSG sin 

carbonización  
H2SO4 

Adsorción de 

colorante (AV17) 

(Thinakaran 

et al., 2008) 

Cascara de 

semilla 

Carbón 

activado  
KOH 

Carbón activado 

como Electrodo de 

carbono 

(X. Li et al., 

2011) 
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Cascara de 

semilla 

nanotubos de 

carbono 

(CNT) 

Sin 

activación 

química 

CNT como 

supercondensadores 

(H. Y. Zhang 

et al., 2015) 

Cascara de 

semilla 

Carbón 

activado 
ZnCl2 

Adsorción de Cr 

(VI) 

(Zou et al., 

2015) 

Cascara de 

semilla 

CSG sin 

carbonización 
NaOH 

Adsorción de 

colorante industria 

textil 

(Oguntimein, 

2015) 

Cascara de 

semilla 

Carbón 

activado 
H3PO4 

Adsorción de azul 

de metileno 

(Girgis et al., 

2011) 

Cascara de 

semilla 

Compuesto 

Carbón 

activado-

Magnetita 

ZnCl2, 

FeCl3 

Adsorción de (o-

methoxy-pheno) 

(Casoni et al., 

2020) 

Cascara de 

semilla 

Carbón 

activado 

Bioaceite 

gas 

H3PO4 

H2SO4 

NaOH 

Obtención de 

productos de valor 

agragado 

(Casoni et al., 

2019) 

Cascara de 

semilla 

Carbón 

activado 

Pd/Carbón 

activado 

H3PO4 

 

hidrogenación de 

Furfural 

(Casoni et al., 

2018) 

Cascara de 

semilla 

Carbón 

Activado 
KOH Adsorción de CO2 

(S. Deng et al., 

2015) 

Cascara de 

semilla 

Carbón 

activado 

ZnCl2, 

H3PO4 

Características 

fisicoquímicas 
(Liou, 2010b) 

Cascara de 

semilla 

Carbón 

activado 
KOH 

Material catódico 

para uso en baterias 

(Liu et al., 

2021b) 

Residuo de 

semilla 

Carbón 

activado 
K2CO3 

Adsorción de Azul 

de metileno y acido 

azul 15 

(Foo y 

Hameed, 

2011b) 

Cascara de 

semilla 

Carbón 

activado 
ZnCl2 

Adsorción azul de 

metileno 

(Baytar et al., 

2018b) 

Tallos  

Hojas 

Polvo y 

Cascaras de 

semilla 

Carbón 

activado 

ZnCl2, 

H3PO4, 

H2SO4 

Adsorción de Cd(II), 

Cu(II), Cr(VI), y 

Ni(II) 

(Anastopoulos 

et al., 2021) 
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Cascara de 

semilla 

Carbón 

activado 

H3PO4, 

NaOH 

Adsorción 

diclofenaco e 

ibuprofeno 

Este trabajo 

     

 

En general, los resultados publicados sugieren que la cascara de semilla de girasol 

puede ser un precursor potencial para la síntesis de carbón activado generando un 

producto de valor agregado a partir de un residuo agroindustrial con adecuadas 

propiedades para ser utilizado como adsorbente de contaminantes orgánicos en 

agua. Sin embargo, es necesario estudiar las condiciones y parámetros de síntesis 

que permitan obtener un carbón activado con las mejores propiedades texturales 

para la adsorción de contaminantes como los fármacos antinflamatorios. Los 

principales agentes activantes de carácter ácidos y básicos empleados en este tipo 

de residuo son el H3PO4 y NaOH debido a que el uso de estos promueve: una 

única etapa de tratamiento térmico generando superficies carbonosas altamente 

funcionalizadas, requiere temperaturas considerablemente menores, se alcanzan 

mayores rendimientos y capacidades de adsorción disminuyendo así los costos del 

proceso de síntesis.  

 

Los principales componentes de la lignocelulosa son: la celulosa un polisacárido 

lineal que contiene que contiene celobiosa y glucosa unidas por enlaces β–(1,4)-

glicosídos. La hemicelulosa es la segunda estructura principal de la lignocelulosa y 

consiste en cadenas cortas de polisacáridos diferentes como la xilosa, manosa, 

arabinosa y glucosa que están unidas por enlaces β–(1,4)-y/o β–(1,3)-glucosídos. La 

lignina se une covalentemente a la celulosa y la hemicelulosa, lo que otorga 

propiedades de durabilidad a la lignocelulosa(Manmai et al., 2020). El NaOH es un 

agente reductor que tiene un efecto nucleofílico debido a un par de electrones 

libres en su grupo hidróxido (-OH), el pretratamiento con NaOH provoca la 

ruptura de los enlaces de las moléculas de ésteres entre la hemicelulosa y la 

lignina, esto da lugar a la solubilización de fragmentos de lignina y hemicelulosa 

dejando la celulosa expuesta. Esta modificación con NaOH puede generar más 

sitios activos (grupos funcionales oxigenados) que el KOH, la activación de 

biomasa con NaOH ha reportado un incremento del contenido de oxígeno en la 

superficie de los materiales (aprox. 33%) y del área específica de superficie (3 a 4 
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veces), recuperación significativa. Lo que hace del NaOH se considera un enfoque 

económicamente viable (Hamid et al., 2022; Islam et al., 2015, 2017). 

 

Las reacciones principales de residuos lignocelulósicos en presencia de H3PO4 a 

temperaturas elevadas son la deshidratación y la formación de fosfatos 

condensados. Los ácidos fosfórico o polifosfórico pueden reaccionar con el 

precursor carbonoso para formar ésteres de fosfato o polifosfato. El ácido fosfórico 

cataliza la hidrólisis de los enlaces glicosídicos en la hemicelulosa y la celulosa, y 

también rompe los enlaces aril éter en la lignina, a bajas temperaturas. A medida 

que aumenta la temperatura, las especies orgánicas se forman tras la hidrólisis de 

los biopolímeros . Se puede combinar con especies de fósforo para formar enlaces 

fosfato. Dichos enlaces sirven para reticular y conectar los fragmentos de 

biopolímeros, uniendo efectivamente la materia volátil al producto de carbono y, 

por lo tanto, generando un aumento neto en el rendimiento de carbono durante la 

pirólisis. Los grupos superficiales muy ácidos en carbonos que contienen fósforo 

pueden estar relacionados con polifosfatos unidos al carbono mediante enlaces P-

O-C. Se sabe que, en cualquier ácido fosfórico condensado, hay un átomo de 

hidrógeno fuertemente ácido (pK < 2) por cada átomo de fósforo. Además, los 

ácidos fosfóricos en cadena tienen un átomo de hidrógeno débilmente ácido (pK = 

6-9) en cada uno de los extremos de la cadena. Se ha informado de un aumento 

progresivo de la estabilidad de las polifosfatos con un número creciente de 

unidades tetraédricas [PO4]. Una explicación adicional de la estabilidad química 

puede ser la unión química a la superficie del carbono y el impedimento estérico 

en el espacio poroso (Hosseinzaei et al., 2022; Puziy et al., 2005).  

 

1.4. Tratamientos alternativos 

 

Para mejorar la eficiencia en la eliminación de algunos contaminantes 

biorecalcitrantes, las plantas de tratamiento de aguas residuales (PTAR) 

convencionales requieren apoyo y tecnologías adicionales para reducir aún más el 

riesgo de transferir estas sustancias al medio ambiente acuático. Además, las 

actuales y progresivas regulaciones ambientales entorno a los microcontaminantes 

farmacéuticos y su potencial riesgo a la salud pública son de interés actual. Por 

ejemplo, la Comisión Europea actualizó La lista de Vigilancia de la Directiva 
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Marco del Agua, para obtener más datos de seguimiento en toda la región, con el 

objetivo final de regular mejor los contaminantes prioritarios en el medioambiente 

acuático (Bijlsma et al., 2021). Además, considerando a los efluentes de las PTAR 

convencionales como la principal fuente de contaminación por fármacos en 

concentraciones relativamente altas, que con frecuencia superan 1 µg L-1, se sugiere 

la necesidad de mejorar el tratamiento aplicado a las PTAR convencionales, 

empleando procesos de tratamiento terciarios avanzados adicionales como se 

describe a continuación. 

 

1.4.1. Procesos Avanzados de Oxidación - PAOs 

 

Los PAOs también se pueden emplear como procesos terciarios de tratamiento 

para eliminar los contaminantes emergentes. Estos procesos son métodos 

químicos, electroquímicos o fotoquímicos, que generan in-situ formas reactivas de 

oxígeno (FROs), principalmente radicales hidroxilo (•OH) con alto poder oxidante, 

(E , (pH 7.0) = +2.31 V vs. NHE) que favorecen la degradación de compuestos 

orgánicos, mediante diferentes reacciones (Alessandretti et al., 2021). Los procesos 

químicos fotoinducidos, como el foto-Fenton, la fotocatálisis heterogénea y la 

fotoelectrocatálisis, dependen de la radiación ultravioleta o visible y del uso de 

oxidantes, como el peróxido de hidrógeno o catalizadores a base de dióxido titanio 

u óxidos de hierro para generar FROs (Meijide et al., 2022). 

 

La fotocatálisis heterogénea se caracteriza por la utilización de un material 

semiconductor como el TiO2, que al ser iluminado por luz UV (< 400 nm), induce 

una separación de carga o formación de pares electrón/hueco como resultado de la 

transferencia de un electrón desde la banda de valencia a la banda de conducción; 

tanto los electrones como los huecos fotodegradados pueden migrar a la superficie 

del TiO2 para participar en reacciones redox, que finalmente generan FROs como 

los radicales •OH y el radical anión superóxido (O2-•) y el oxígeno singlete (1O2) 

(Mohamed y Bahnemann, 2012; Ochiai y Fujishima, 2012; Rengifo-Herrera et al., 

2022a; Serpone y Emeline, 2012). 

 

El TiO2, es el material más extensamente utilizado como fotocatalizador, ya que 

presenta una elevada estabilidad química que lo hace apto para trabajar en un 
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amplio rango de pH, es relativamente económico, fotoestable y simple de obtener. 

Sin embargo, las tecnologías basadas en este material presentan algunas 

limitaciones: 

 

• La alta velocidad de recombinación electrón-hueco, que compite con la 

separación entre las cargas fotogeneradas y se traduce en la baja 

concentración de FROs generados. 

• La necesidad de utilizar fuentes de iluminación artificiales, debido a la baja 

proporción de radiación UV en la luz solar que llega a la superficie del 

planeta (aproximadamente 4 – 7%). 

• el TiO2 no puede absorber longitudes de onda más abundantes en la 

superficie de la tierra, como la luz visible. 

• El pequeño tamaño de partícula que dificulta su posterior separación de 

efluentes líquidos. 

 

Con el objetivo de incrementar la eficiencia en la separación electrón-hueco 

minimizando su recombinación y extender el espectro de absorción hacía el visible, 

se ha estudiado la modificación del semiconductor, a través de diferentes 

estrategias. como la adición de polioxometalatos (Rengifo-Herrera et al., 2014, 

2016a) y el dopaje con nitrógeno, el cual ha experimentado un enorme crecimiento 

en los últimos años (Asahi et al., 2014; Rengifo-Herrera et al., 2022b). El dopaje con 

nitrógeno ha mostrado un gran potencial en la obtención de materiales de TiO2 con 

absorción de luz visible y una importante actividad fotocatalítica. Del mismo 

modo, se ha explorado la adición de heteropoliácidos tipo Keggin como el ácido 

tungstofosfórico (TPA) y tungstosilícico (TSA) al TiO2 obteniéndose materiales con 

alta actividad fotocatalítica en la degradación de colorantes (naranja de metilo y 

verde de malaquita) y fenoles clorados (4-clorofenol) disueltos en agua (Blanco y 

Pizzio, 2011; Rengifo-Herrera et al., 2011, 2014, 2016a). 

 

Estas investigaciones determinaron que estos materiales modificados con ácido 

tungstofosfórico y tungstosilícico presentan absorción de luz visible debido a la 

formación de complejos superficiales entre los aniones Keggin del TPA y TSA con 

la superficie del TiO2. 
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En la práctica, una de las desventajas de usar este semiconductor es la separación 

de las partículas o los agregados de TiO2 (las cuales generalmente son 

nanométricos o micrométricos respectivamente) del efluente tratado, limitando su 

aplicación a escala piloto (Y. Tao et al., 2006). Para superar este inconveniente, se lo 

puede depositar sobre un soporte, el cual permitiría conservar una alta área de 

superficie específica del material y catalíticamente activa (O’Shea et al., 1999). Se 

han utilizado diversos sustratos como soporte del TiO2 para la degradación 

fotocatalítica de contaminantes disueltos en agua. Entre los más empleados se 

encuentra el vidrio en forma de malla, tela de lana o esferas, membranas 

celulósicas, arcillas, membranas cerámicas, zeolitas (Gomez et al., 2013) y carbón 

activado, entre los más comunes. 

 

1.4.2. Materiales Híbridos 

 

La implementación de materiales híbridos que implican el uso de procesos de 

tratamientos simultáneos tiene el propósito de minimizar las desventajas de los 

tratamientos individuales al mismo tiempo que mejora la eficiencia de eliminación 

del contaminante.  

Tabla 1-3 muestra las ventajas y desventajas de las tecnologías de adsorción y 

fotocatalíticas. 

 

Tabla 1-3. Ventajas y desventajas de las tecnologías de adsorción y fotocatalíticas 

Proceso 

(característica) 

Ventajas Desventajas 

Fotocatálisis 

Heterogénea 

Estabilidad del 

fotocatalizador en fase 

acuosa, por ejemplo, TiO2, 

ZnO, etc. 

Recombinación rápida 

del par electrón-hueco 

fotogenerados 

 

Alta actividad  

 

Recuperación y 

reciclabilidad razonable 

del fotocatalizador. 

Respuesta de luz visible 

limitada. 

 Bajo costo, fácil de operar 

y destruye 

completamente la 

Deficiente en tratamiento 

de contaminantes 

orgánicos de alta 
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structura química de 

contaminantes orgánicos 

concentración. 

 Destrucción de 

estructuras químicas de 

contaminantes orgánicos 

usando semiconductores 

y luz. 

En algunos casos los 

subproductos de 

degradación carecen de 

estudios en cuanto a la 

estructura química y su 

toxicidad. 

   

Adsorción 

Un proceso de alta 

efectividad con cinética 

rápida. 

Métodos no destructivos 

y no selectivos. 

 

Buena capacidad para 

separar una amplia gama 

de contaminantes 

(metales pesados y 

contaminantes 

orgánicos). 

El costo de la 

regeneración es alto y 

resulta en pérdida de 

material. 

 Adaptable a multitud de 

formatos de tratamiento 

con un equipamiento 

sencillo. 

El proceso de tratamiento 

se puede variar con 

diferentes valores de pH. 

 Buena calidad del 

efluente tratado. 

 

 

Se requiere un proceso 

adicional para el 

adsorbente después del 

tratamiento de aguas, por 

ejemplo, incineración o 

regeneración. 

 

Técnica no destructiva 

mediante el uso de un 

material sólido para 

eliminar los 

contaminantes del medio 

acuoso. 

*Adaptado de (Phoon et al., 2020). 

Recientemente se ha demostrado que el uso de materiales híbridos (materiales 

compuestos de carbón activado obtenidos de residuos lignocelulósicos y 

semiconductores como TiO2) son ventajosos para aplicaciones en fotocatálisis 
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(Fazal et al., 2020; L. Lu et al., 2019; Moreno-Valencia et al., 2017; Silvestri et al., 

2019, 2020; H. Y. Zhang et al., 2015). El carbón activado es el producto de la 

pirolisis o gasificación de material lignocelulósico, al ser un material rico en 

carbono (un material con alta conductividad eléctrica) puede capturar o almacenar 

los electrones fotogenerados en la capa de conducción del TiO2 con lo que se 

mejora la eficiencia del proceso fotocatalítico. Se ha sugerido que es posible 

disminuir la recombinación de pares electrón-hueco que ocurre en la fotocatálisis, 

porque pueden actuar como sumideros de los electrones fotogenerados (aceptor de 

electrones) y así favorecer la producción de los agentes oxidantes (Castilla-

Caballero et al., 2023). Los materiales híbridos permiten un transporte de masa 

mejorado al aumentar la superficie de contacto del fotocatalizador, generando un 

efecto simultaneo de adsorción/fotodegradación. Por otro lado, la modificación al 

TiO2 con ácido tungstofosfórico (TPA) favorecería la absorción de la luz en el rango 

visible. De forma sinérgica la fotogeneración de ROS en carbones activados con 

composición química variada en grupos funcionales con grandes cantidades de 

oxígeno quimisorbido en la superficie presentan bajo irradiación con luz UV o luz 

solar simulada un importante potencial para la degradación de contaminantes 

orgánicos (Bandosz & Ania, 2018). Como consecuencia se espera un efecto 

sinérgico semiconductor-soporte que puede generar un efecto de auto limpieza del 

material híbrido a tiempos prolongados de tratamiento lo que incrementaría la 

eficiencia del tratamiento y el número de ciclos de reuso, además de permitir una 

degradación del contaminante en vez de solamente una transferencia de este de 

una fase a otra. 

 

1.5. Fenómenos fotofísicos involucrados en la formación de estados excitados y 

procesos fotoquímicos en la generación de especies reactivas de oxígeno 

sobre compuestos orgánicos.  

 

La luz, debido a su carácter dual, puede describirse igualmente como una onda 

electromagnética oscilante (formada por campos eléctricos y magnéticos) y como 

partículas (fotones). La energía de los fotones irradiados en el visible y ultravioleta 

(200 a 700 nm) está en el rango de 2 a 6 eV, que es comparable con la energía de los 

enlaces químicos de algunas moléculas. Un ejemplo simplificado de lo anterior 

puede observarse cuando se usa luz monocromática, es decir, un flujo de fotones 
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con la misma energía y en contacto con una molécula, pueden ocurrir fenómenos 

de absorción de esta energía, involucrando la formación de estados excitados 

(transición entre estados basal (i) y excitado (f) de la molécula absorbente de luz), 

es decir, la energía del fotón absorbido (hv) es igual a la diferencia entre las 

energías de los estados (Ef - Ei). Cuando un electrón es excitado en la dirección de 

giro opuesta al electrón el estado basal, se conocen como estados simples (singlete 

en inglés). Sin embargo, algunas veces la dirección del giro de un electrón excitado 

puede ser invertida, cuando esto sucede, el electrón es asignado a un nuevo orbital 

de menor energía, lo que se conoce como un estado triplete excitado (3M*). Una 

molécula por absorción de un fotón también puede formar estados excitados 

triplete, lo que aumenta la probabilidad de utilización de al menos parte de la 

energía del fotón absorbido en procesos que puedan modificar las propiedades 

químicas de la molécula o de otras moléculas, iniciando reacciones de oxidación 

fotosensibilizada (Kozinska et al., 2012).  

 

En el Esquema 1-1 se describe el mecanismo de fotoexcitación de interés en este 

trabajo, inicialmente la interacción entre las moléculas (M) y la luz (hv) puede 

promover la absorción de un fotón, lo que significa la excitación de la molécula y la 

absorción del exceso de energía. El estado excitado no es permanente, por lo que 

pueden ocurrir diferentes mecanismos en los cuales la molécula desactiva o disipa 

la energía absorbida, estos pueden ser entre otros: la desactivación radiativa, es 

decir, mecanismos de fluorescencia o fosforescencia y la desactivación no radiativa, 

en los que se encuentra mecanismos como escisión o rotura de enlaces homolíticos, 

o heterolíticos, liberación de energía en forma de calor (proceso de extinción), 

transferencia de energía y transferencia de carga hacia otra molécula. El caso de 

estudio que nos interesa la presencia de oxígeno molecular inicia procesos de 

fotogeneración de especies reactivas de oxígeno (FROs) por dos rutas: 

 

 Ruta 1 – Transferencia de carga (TC): el estado excitado triplete induce la 

transferencia de electrones al oxigeno molecular promoviendo la generación de 

anión superóxido, también se pueden generar radicales hidroxilo por 

descomposición del peróxido de hidrógeno que comúnmente se forma por 

dismutación del superóxido. La formación de radicales hidroxilo también podría 

ocurrir como resultado de la reducción de un electrón del H2O2 por el estado 
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excitado triplete de la molécula fotosensibilizada o su radical aniónico (Kozinska 

et al., 2012). 

 

 Ruta 2 – Transferencia de energía (TE): la transferencia de energía se 

produce entre el oxígeno molecular en estado fundamental y la molécula en estado 

excitado triplete, lo que da como resultado la generación de dioxígeno excitado 

singulete (Kozinska et al., 2012).  

 
Esquema 1-1. Mecanismos de fotoxidación y formación de especies reactivas de 

oxigeno 

 

1.6. Efectos de las especies reactivas de oxígeno – FROS. 

 

Las especies altamente reactivas como ·OH y ·-O2, promueven la oxidación de 

diferentes tipos de contaminantes orgánicos e inorgánicos. El radical hidroxilo 

(·OH), tiene una naturaleza no selectiva, altamente oxidante (E°= +2.80 V). Las 

constantes de velocidad de reacción de segundo orden para este oxidante con 

numerosos compuestos orgánicos evaluados se acercan al orden de (107 - 1010 M-1 s-

1), puede oxidar una amplia gama de compuestos orgánicos, incluidos los 

colorantes que tiene una estructura compleja y estable. Durante la fotocatálisis, 

tanto el radical superóxido como el hidroxilo son importantes y se complementan 

entre sí, el radical superóxido puede oxidar los contaminantes orgánicos 
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directamente o sufrir más reacciones para formar el radical hidroxilo. La 

degradación de los compuestos orgánicos por el radical hidroxilo puede ser a 

través de la extracción de hidrógeno, el ataque electrofílico o la transferencia de 

electrones. Sin embargo, la extracción de hidrógeno se ha destacado como la ruta 

más común para la degradación de compuestos orgánicos. Durante la abstracción 

de hidrógeno, el hidrógeno se elimina del compuesto orgánico para formar un 

radical orgánico como se muestra en la ecuación (1-1). La reacción posterior con el 

oxígeno transforma el radical orgánico en radical peroxilo. Estos radicales peroxilo 

sufren una serie de reacciones térmicas de degradación oxidativa, que conducen a 

la mineralización completa del compuesto orgánico a dióxido de carbono, agua y 

sales inorgánicas (Ec. 1-2). La adición electrófila es otro mecanismo propuesto 

mediante el cual el radical hidroxilo se agrega al sistema π del compuesto orgánico 

para formar el radical orgánico (Ec. 1-3). En los casos en que la extracción de 

hidrógeno o la adición electrófila son desfavorables debido a la sustitución 

múltiple de halógenos o al impedimento estérico, la transferencia de electrones es 

una ruta posible para iniciar la degradación del compuesto orgánico. El radical 

hidroxilo es reducido a iones de hidróxido por el compuesto orgánico mientras se 

forma el radical orgánico (Ec. 1-4). A partir de entonces, el radical orgánico sufre 

las transformaciones representadas en la ecuación. (1-2). Además del ataque de los 

radicales sobre los compuestos orgánicos, la reducción directa por los electrones de 

la banda de conducción (Ec. (1-3)) y la oxidación por los agujeros de la banda de 

valencia se ha informado como otras rutas posibles a través de las cuales se inicia 

la degradación de contaminantes orgánicos como los colorantes durante la 

fotocatálisis de semiconductores (Kanakaraju et al., 2018; Mamba y Mishra, 2016). 

 

𝐻𝑂 · + 𝑅𝐻 → 𝑅 ·  +𝐻2𝑂 Ec. 1-1 

 

𝑅 · + 𝑂2  → 𝑅𝑂2 →→ 𝑅𝑂2 + 𝑅𝑂2 + 𝐼𝑜𝑛𝑒𝑠 𝑖𝑛𝑜𝑟𝑔á𝑛𝑖𝑐𝑜𝑠  Ec. 1-2 

 

𝑃ℎ𝑋 +  𝑂𝐻 · → 𝐻𝑂𝑃𝐻𝑋 · Ec. 1-3 

 

𝑂𝐻 ·  +𝑅𝑋 → 𝑅𝑋 ·+· +𝑂𝐻−  Ec. 1-4 

 

Minimizar la recombinación es el objetivo final en cualquier aplicación 

fotocatalítica que conduce a la formación eficiente de especies radicales y un mayor 
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rendimiento fotocatalítico. Las tasas más altas de recombinación dan como 

resultado la pérdida de las especies reactivas responsables de la formación de las 

especies radicales, lo que reduce considerablemente la actividad fotocatalítica. 

Como proceso de superficie, la fotocatálisis de semiconductores requiere que tanto 

el donante como el aceptor de electrones estén en contacto con el fotocatalizador. 

El contacto íntimo entre el fotocatalizador y el donante/aceptor de electrones 

asegura una transferencia de carga eficiente y minimiza la recombinación (Mamba 

y Mishra, 2016). 

 

1.7. Antecedentes de la tesis 

 

El principal objetivo de este trabajo fue sintetizar y evaluar un grupo de materiales 

híbridos basado en semiconductores soportados en un carbón activado en el que se 

evaluaron; la capacidad de adsorción, los procesos fotoquímicos y fotocatalíticos 

heterogéneos impulsados por luz UV, Visible y solar simulada para la adsorción-

fotodegradación simultanea de los fármacos diclofenaco e ibuprofeno. Hasta la 

fecha algunos trabajos reportados enfocados en la síntesis de materiales híbridos 

carbón activado:semiconductor para la degradación de fármacos se muestran en la  

Tabla 1-4. 

 

Tabla 1-4. Antecedentes de materiales compuestos y/o híbridos basados en carbón 

activado de residuos lignocelulósicos como soporte de semiconductores como TiO2 

y g-C3N4  

Material híbrido – método de 

síntesis 
Degradación Referencia 

TiO2/carbón activado –Hidrolisis Naranja de metilo (L. Lu et al., 2019) 

TiO2/pBC – sol-gel Sulfametoxazol 
(H. Zhang et al., 

2017) 

TiO2/carbón activado – 

Impregnación/ Pirolisis 
Azul de metileno 

(Silvestri et al., 

2020) 

TiO2/AC – Impregnación Ibuprofeno (Gu et al., 2019) 

Carbón activado/TiO2 – sol-gel Sulfametoxazol 
(J. R. Kim y Kan, 

2016) 

Carbón activado/ TiO2 - 

Hidrotermal 
Balofloxacina 

(C. L. Wang 

et al., 2016) 

Carbón activado/TiO2 – sol-gel Naranja de metilo (Pang et al., 2020) 
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 Enrofloxacina  

Carbón activado/TiO2- 

Impregnación  
Diclofenaco 

(Gar Alalm et al., 

2016a) 

Carbón activado/TiO2 dopado 

con N - hidrotermal 
Ibuprofeno 

(El-Sheikh et al., 

2017) 

Carbón activado magnetico/TiO2 

codopado F-N – sol gel 
Ácido salicilco (Ma et al., 2017) 

Hidrochar/TiO2- hidrotermal Azul de metileno 
(Donar et al., 

2018) 

AC/TiO2 – sol gel Azul de metileno 
(Dalto et al., 

2021) 

Biochar/TiO2 – sol gel Safranina (Cai et al., 2018) 

TiO2/bio-char – sol gel Azul de metileno (Zhai et al., 2019) 

PAC/TiO2 Carbamazepine,diclofenaco 
(Ziegmann y 

Frimmel, 2010) 

ACF/TiO2 – Impregnación Diclofenaco 

(Moreno-

Valencia et al., 

2017) 

AC/TiO2 – Impregnación Amoxicilina, ampicilina 
(Gar Alalm et al., 

2016b) 

TiO2/BC – sol gel 
Brilliant Blue 

KN-R 

(S. Zhang y Lu, 

2018) 

TiO2/BC – sol gel, mezcla, 

mecánica 
Acid Orange 7 

(Silvestri et al., 

2019) 

TiO2/BC – solvotermal Acetaminofen 
(Peñas-Garzón 

et al., 2019) 

TiO2/BC – Ultrasonido e 

impregnación húmeda 
Fenol 

(Lisowski et al., 

2018) 

TiO2/BC – Ultrasonido Fenol 
(Lisowski et al., 

2017) 

TiO2/BC – Calcinación Azul de metileno 
(Khataee et al., 

2017) 

TiO2/BC – precipitación húmeda 
Agua residual textil 

simulada 
(Fazal et al., 2020) 

BC@g-C3N4 – Policondensación 

térmica 
Azul de metileno (Pi et al., 2015) 

g-C3N4–C – Crecimiento 

conjunto in-situ 
Mercaptobenzotiazol 

(Z. Zhu et al., 

2018) 
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En general el efecto de la luz sobre el carbón activado puede impulsar tres rutas de 

generación de ROS: i.) Los radicales libres ambientalmente persistentes (EPFR por 

sus siglas en inglés) del carbón activado pueden reaccionar con el O2 para inducir 

radicales ·OH, ii.) el carbón activado puede fomentar la activación de agentes 

oxidantes como el H2O2 o persulfato para inducir radicales ·OH o SO4·-, 

respectivamente, y iii) la capacidad de intercambio de electrones (CIE) del carbón 

activado favorece el efecto fotocatalítico de los semiconductores soportados en el 

carbón activado. Por lo anterior, el desarrollo de materiales híbridos basados en 

carbón activado y semiconductores, evidencian un excelente comportamiento 

fotocatalítico y de adsorción con potenciales aplicaciones medioambientales. 

 

1.8. Estructura de la Tesis 

 

El trabajo de tesis está dividido en tres partes. La primera parte (Capítulo 3 – 

Capitulo 4) plantean la evaluación y determinación de las condiciones óptimas de 

síntesis y posterior caracterización de carbones activado, obtenidos por activación 

química mediante NaOH y H3PO4 usando cáscaras de semillas de girasol 

provenientes de la industria aceitera como precursor. Las condiciones óptimas de 

generación de materiales mesoporosos (relación agente activante: CSG, 

temperatura de carbonización) fueron estudiadas mediante un diseño estadístico 

de superficie de respuesta (MSR), los materiales resultantes se evaluaron en la 

remoción de diclofenaco (DI) e ibuprofeno (IB) disueltos en agua. Finalmente, el 

capítulo 4 describe las condiciones óptimas de operación del proceso de adsorción 

(pH, concentración inicial de fármaco, dosis de carbón activado y temperatura) y el 

análisis termodinámico para cada uno de los fármacos evaluados, la optimización 

del proceso de adsorción en muestras de agua natural (agua subterránea) evaluada 

mediante diseños experimentales de tipo factorial. Finalmente, se analizó el efecto 

en la adsorción de los fármacos por la presencia de los iones (NO3-, SO4=, HCO3-) los 

cuales se encuentran naturalmente en el agua subterránea. 

 

La segunda parte (Capítulo 5 – Capítulo 6), estudia el comportamiento como 

fotosensibilizador del carbón activado, así como el efecto fotocatalítico individual 

de (TiO2-TPA y g-C3N4) mediante irradiación a diferentes longitudes de onda (λ > 

320 nm, (λ > 450 nm y λ > 550 nm) en la degradación de los fármacos DI e IB. Se 
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incluye también las caracterizaciones multi-técnica de los materiales preparados 

que incluyen XPS, EPR, SEM, TGA y titulación potenciometrica. El capítulo 6, se 

centra en la preparación de materiales compuestos (carbón activado-TiO2-TPA) 

mediante dos rutas de síntesis: en primer lugar, mediante el método sol-gel busca 

una integración del semiconductor y el soporte obtenido a partir de CSG, 

recubriendo de este con el precursor de TiO2 a partir de la hidrólisis de 

tetraisopropoxido de titanio, modificado con ácido tungstofosfórico, un 

heteropoliácido tipo Keggin. Por otra parte, se usará el método ultrasonido, 

empleando TiO2-TPA y carbón activado preformados a diferentes relaciones peso a 

peso. Los materiales compuestos serán caracterizados por multi-técnicas que 

incluyen XPS, DRS, DRX, TGA-FTIR, SEM ATR-FTIR, RAMAN y BET. Se 

evaluarán la adsorción y fotodegradación bajo diferentes fuentes de irradiación de 

los fármacos. 
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Capítulo 2 
 

2. Metodología experimental 

 

La caracterización fisicoquímica tanto de los carbones activados derivados de 

cáscara de semilla de girasol (CA-CSG) como de los fotocatalizadores modificados 

(TiO2-TPA, g-C3N4) fue realizada mediante espectroscopia fotoelectrónica de rayos 

X (XPS), en un equipo Kratos Axis Ultra Analyzer (Japón) con monocromador 

AlKα y neutralizador de carga, espectroscopia de infrarrojo de transformada de 

Fourier (FT-IR) en un equipo Perkin-Elmer (USA) equipado con un accesorio de 

reflectancia difusa (DRIFT) y unode reflectancia total atenuada (FT-IR-ATR) en un 

equipo Perkin-Elmer (USA), termogravimetría acoplada a espectroscopia de 

infrarojo (TGA-FT-IR), la cual consiste en una termobalanza TA Instruments, 

modelo Q50 acoplado con un espectrómetro FT-IR Thermo Scientific, modelo 

Nicolet is10, con un detector DTGS y una ventana de KBr, potencial cero de carga 

(PZC) en un equipo Malvern Zetasizer Nano ZS, microscopia electrónica de 

barrido acoplado a espectroscopia de dispersión de energía (SEM-EDS) en un 

equipo Phillips 505 y acoplado a un detector EDAX 9100, titulación 

potenciométrica usando un equipo Metrohm 794 Basic Titrino (Switzerland), 

adsorción-desorción de N2 en un equipo Micromeritics ASAP 2010 (USA), 

espectroscopia de resonancia espín electrónico (ESR) usando un EMX micro 6/1 

Bruker ESR equipado con un resonador de cavidad Bruler Super High QE, 

difracción de rayos X (DRX) en un equipo Philips PW 1732 equipado con una 

fuente (20 mA and 40 kV), un filtro de niquel y escaneando en ángulos 

comprendidos entre 5 y 60° de 2ϴ a una velocidad de barrido de 1° por minuto, 

espectroscopia Raman en un equipo Raman Horiba Jobin-Yvon T 64000 con un 

láser de Ar+ a 514.5 y 488 nm, análisis térmico diferencial (DTA) y 

termogravimétrico (TGA) usando el equipo Shimadzu DT-50 thermal analyzer 

(Japan), microtomografía de rayos -X (Bruker Skyscan 1173, es fuente-muestra-

detector y la muestra es quien rota durante el escaneo. En este tipo de 

configuración la resolución espacial varía según la posición de la muestra, siendo 

la máxima resolución del orden de los 6 micrones). Por otro lado, se realizaron 
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análisis químico elemental de carbono, hidrogeno y nitrógeno (CHON) usando un 

equipo CHN628 equipado con modulo TruSpec Micro Oxygen LECO® (USA), 

análisis próximo (ASTM-D1762) isotermas de adsorción de (DI, IB y MB) además 

de análisis termodinámicos y cinéticos para las diferentes moléculas de interés. La 

cuantificación y seguimiento de la capacidad de adsorción y fotodegradación de 

ambos fármacos fue evaluada mediante cromatografía liquida (HPLC y UHPLC), 

Se usó HPLC (LC20AT-Shimadzu) y un UHPLC (Ultimate 3000) equipados con 

detector UV-Vis.  

 

2.1. Preparación y caracterización del material - CSG 

 

Una muestra de 100 g de semillas obtenidas en un mercado local se trituró usando 

un molino eléctrico, posteriormente el material fue lavado con agua desionizada 

para eliminar impurezas y secado en un horno a 100 °C durante 12 horas para 

desecar la muestra. Las muestras trituradas se tamizaron usando un tamiz ASTM 

tamaño # 40 - 170 para producir un tamaño de partícula entre 0,42 y 0,09 mm. El 

material resultante denominado cáscara de semilla de girasol - CSG, se pesó y 

caracterizó por análisis termogravimétrico (TGA) y análisis termogravimétrico 

diferencial (DTG). También se determinaron los porcentajes de humedad (ASTM D 

4442-92), ceniza (ASTM D 1102-84 R01) y materia volátil (ASTM E 897-8). 

Finalmente, se determinó el análisis ultimo o análisis elemental de la materia prima 

en términos de carbono, hidrogeno, nitrógeno y oxígeno, además de la 

composición bioquímica (Hemicelulosa, celulosa y lignina) (Alvear-Daza et al., 

2021, 2022).  

 

2.2. Preparación del carbón activado 

 

La síntesis de carbón activado (BC) por activación química del material (cáscaras 

de semillas de girasol - CSG), se realizó utilizando H3PO4 y NaOH como agentes 

activantes, evaluando la influencia del (tipo) de agente activante, relación (material 

precursor-agente) activante y la temperatura de carbonización sobre las 

propiedades fisicoquímicas y texturales.  
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2.2.1. Activación ácida / básica (H3PO4 /NaOH) 

 

El carbón activado fue preparado a partir de CSG (10-20 g) usando una solución de 

H3PO4 (Merck) al 85% (p/p) y perlas de NaOH (Merck) al 97% (p/p), como agentes 

activantes a una concentración especifica de impregnación entre 20–80% p/p. Entre 

10 - 20 g de CSG fueron adicionados a 100 mL de una solución de agente activante 

y calentados a 75 °C y 50 °C, respectivamente durante 1 hora. La mezcla se agitó 

continuamente en un Erlenmeyer usando una plancha de agitación, a 350 rpm 

durante el proceso de impregnación. Luego las muestras se filtraron y secaron en 

un horno a 100 °C durante 12 horas. Finalmente, se obtuvieron dtres tipos de 

muestras para realizar la carbonización: la cáscara de semilla de girasol triturada 

sin impregnación y la CSG impregnada con H3PO4 y NaOH en diferentes 

concentraciones (CSGN%, CSGH%), las que se almacenaron en desecador hasta su 

posterior tratamiento térmico (Alvear-Daza et al., 2022).  

 

2.2.2. Tratamiento térmico  

 

100 g de cada muestra impregnada a diferentes concentraciones de agente 

activante (H3PO4, NaOH) se carbonizaron a temperaturas comprendidas entre 300 

y 600 °C durante 1 h (velocidad de calentamiento de 5 °C min-1) en atmósfera de 

nitrógeno, utilizando un horno eléctrico Estigia® (Argentina). Las muestras se 

enfriaron bajo un flujo de nitrógeno y luego se lavaron con agua destilada caliente 

para eliminar el exceso de agente activador. Además, las muestras activadas por 

NaOH fueron lavadas con una solución de HCl (0,1 mol L-1), seguidas de lavados 

con agua destilada caliente hasta que el efluente alcanzó un pH de ~ 6,5. Por 

último, el material resultante se secó a 100 °C durante 24 h y se almacenó en un 

desecador. Los materiales se etiquetaron como BC-T-YH,N, donde T representa la 

temperatura de carbonización e YH,N la concentración de agente activador  (YH: 

H3PO4, YN: NaOH). Para determinar el rendimiento de los carbones activados 

sintetizados se usó la ecuación 2-1 (Alvear-Daza et al., 2021, 2022). 

 

𝑌(𝑤𝑡.%) =
𝑀𝑠𝐵𝐶
𝑀𝑃𝐶𝑆𝐺

× 100 Ec. 2-1 

Donde, 
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𝑀𝑠𝐵𝐶: es la masa seca del carbón activado (BC-T-YH,N) en gramos 

𝑀𝑃𝐶𝑆𝐺: es la masa del polvo de cáscara de semilla de girasol (material precursor) 

 

2.3. Síntesis de fotocatalizadores y materiales híbridos (carbón 

activado:fotocatalizadores).  

 

2.3.1. Preparación de nanopartículas de dióxido de titanio modificadas con 

ácido tungstofosfórico (TiO2-TPA). 

 

La síntesis se llevó a cabo siguiendo el método propuesto por Rengifo-Herrera et 

al., 2016. El isopropóxido de titanio (26,7 g) se mezcló con etanol absoluto (186,6 g) 

y se agitó durante 10 minutos bajo atmósfera de N2 a temperatura ambiente para 

obtener una solución homogénea. Luego, 0,33 mL de HCl 0,28 M se adicionaron 

lentamente a la mezcla anterior para catalizar la reacción sol-gel dejando reposar 

durante 3 h. Después de eso, se agregó una solución de agua-alcohol-urea (la urea 

actuará como agente formador de poros) en proporción 1:5:1 a la solución 

hidrolizada, junto con una solución de etanol conteniendo una cantidad 

determinada de ácido tungstofosfórico (TPA, H3PW12O40.23H2O) para alcanzar una 

proporción del 30% (p/p) del heteropoliácido en el material híbrido. Esta relación 

de TiO2-TPA ya ha sido previamente reportada por nuestro grupo de investigación 

como aquella que presenta una alta actividad fotocatalítica (Rengifo-Herrera et al., 

2016b). El gel se secó en un vaso de precipitados a temperatura ambiente. Los 

sólidos fueron molidos y lavados con agua destilada tres veces durante 24 horas 

c/u para eliminar la urea, en un sistema con agitación continua. Finalmente, los 

sólidos se trataron térmicamente a 500°C durante 2 h (Rengifo-Herrera et al., 

2016b). 

 

2.3.2. Preparación de nitruro de carbono grafítico g-C3N4 

 

El g-C3N4 se preparó mediante descomposición térmica de la urea. 4 g de urea se 

colocaron en un crisol de cerámica y se sometieron a tratamiento térmico en horno 

hasta alcanzar 500 °C, con una rampa de 2 °C min-1 durante 2 horas en atmosfera 

enriquecida de nitrógeno. Después del tratamiento térmico, se dejó enfriar el horno 

hasta temperatura ambiente. 
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2.3.3. Preparación del material híbrido carbón activado/TiO2-TPA 

 

Estos materiales fueron preparados siguiendo dos metodologías diferentes: (a) sol-

gel y (b) ultrasonido. Los resultados teóricos de preparación para el material 

híbrido fueron confirmados por calcinación a 600°C durante 8 hr. 

 

2.3.3.1. Síntesis sol-gel de materiales híbridos carbón activado/TiO2 

 

Se siguió la síntesis sol-gel del TiO2-TPA mediante la metodología descripta en el 

ítem 2.3.1, hasta obtener una solución hidrolizada en agitación durante 1 hora. 

Después, fueron adicionados diferentes relaciones peso a peso de carbón activado 

(TiO2-TPA:BC) (1:2, 1:1, 1:0.8, 1:0.7, 1:0.6, 1:0.5). Los geles se secaron a temperatura 

ambiente en un vaso de precipitados, los sólidos se lavaron con agua destilada 

durante tres períodos de 24 h. Finalmente, los sólidos se trataron térmicamente a 

500 °C durante 2 h en atmosfera de N2. La muestra se denominará TiO2-TPA-BC-(S 

1, 2 ,3, 4, 5 y 6). 

 

2.3.3.2. Síntesis materiales híbridos carbón activado/TiO2 por 

ultrasonido 

 

El material híbrido sintetizado por el método ultrasonido (denominado TiO2-TPA-

BC-(U1, 2, 3, 4, 5 y 6)) se preparó con TiO2-TPA preformado (tratado térmicamente 

a 500 °C durante 2 h) dispersado en 40 mL de una solución de etanol y agregando 

el carbón activado a diferentes relaciones peso a peso. Esta suspensión se agito 

durante 4 h, seguido de 30 min de tratamiento con ultrasonido, frecuencia de 40 

KHz y potencia 300 W y dejando posteriormente en el horno a 60 °C durante 12 h. 

Finalmente, el sólido se calcinó a 500 °C durante 2 h en atmósfera de nitrógeno. Los 

materiales resultantes se caracterizaron mediante diferentes técnicas fisicoquímicas 

tales como: determinación de superficie específica SBET a partir de las isotermas de 

adsorción-desorción de N2, microscopia electrónica de barrido (SEM), 

espectroscopia de reflectancia difusa (DRS), espectroscopia de infrarrojo de 

reflectancia total atenuada (ATR-FT-IR) y difracción de rayos X (DRX). 
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2.3.4. Preparación del material híbrido carbón activado/g-C3N4 

 

El carbón activado preformado se mezcló con urea en una relación (1:4 p/p) y se 

adicionaron a 20 mL de etanol al 96% (v/v). Posteriormente, la solución se llevó a 

baño de ultrasonido durante 30 min. Después, la suspensión se secó en horno 

durante 12 horas a 60 °C. Finalmente, la muestra se trató térmicamente a 500 °C 

durante 2 hora en atmosfera de N2. 

 

2.4. Caracterización de los materiales  

 

2.4.1. Caracterización del carbón activado 

 

Los diferentes materiales carbonosos, se caracterizaron mediante las técnicas SEM-

EDS, TGA-DTG, adsorción-desorción de N2, PZ, titulación potenciométrica, FT-IR, 

ATR-FT-IR, EPR y XPS. 

 

2.4.2. Caracterización de los fotocatalizadores 

 

El material modificado TiO2-TPA, se caracterizó a través de espectroscopia de 

reflectancia difusa (DRS), SEM-EDS, adsorción-desorción de N2, DRX y ATR-FT-IR. 

 

Los materiales híbridos (BC-fotocatalizadores), se caracterizaron mediante las 

técnicas de microtomografías SEM-EDS, BET, XPS, TG, ICP, Raman, DRX y EPR. 

 

2.5. Evaluación de los materiales 

 

2.5.1. Evaluación de la capacidad de adsorción del carbón activado 

 

Inicialmente, se utilizó azul de metileno (MB) para determinar la máxima 

capacidad de adsorción de todos los BC sintetizados siguiendo métodos estándar 

(JISK 1470/1991). Se prepararon experimentos por lotes utilizando diferentes 

concentraciones de MB de 10 a 1000 mg L-1. La adsorción de diclofenaco e 

ibuprofeno se llevó a cabo para los BC con la mayor capacidad de adsorción de MB 

determinada a partir del modelo estadístico y utilizando concentraciones iniciales 
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de 0,5 a 1000 mg L-1 para DI y de 0,5 a 200 mg L-1 para IB. En todos los 

experimentos se utilizaron 10 mg de adsorbente por 10 mL de solución con 

agitación a 40 rpm durante 24 h a temperatura ambiente (unos 25 °C) y un pH 

inicial de la solución de 6,5. A continuación, se agitaron las soluciones y el 

sobrenadante se analizó por espectrofotometría UV-vis (espectrofotómetro UV-Vis 

Perkin Elmer Lambda 35, EE.UU.) a 645, 276 y 222 nm para MB, DI e IB, 

respectivamente. La capacidad de adsorción de los BC (Qeq mg g-1) se calculó 

como se muestra en la Ecuación 2-2 (Alvear-Daza et al., 2022). 

 

𝑄𝑒𝑞(𝑚𝑔 𝑔
−1) =

(𝐶0 − 𝐶𝑒)  ×  𝑉

𝑤
 Ec. 2-2 

 

Donde, C0 y Ce (mg L-1) representan la concentración inicial y final en el equilibrio, 

respectivamente. V (L) representa el volumen de las soluciones de MB, DI e IB, y w 

(g) es la masa seca de los BC utilizados. Por último, los resultados experimentales 

se ajustaron a los modelos de isoterma de adsorción de Langmuir, Freundlich y 

Temkin (Teoría en ANEXO 1) calculados mediante las ecuaciones 2-3, 2-4 y 2-5, 

respectivamente.  

 

𝑄𝑒𝑞(𝑚𝑔 𝑔
−1) =

𝑄𝑚𝑎𝑥  × 𝐾𝐿  ×  𝐶𝑒
1 + 𝐾𝐿 × 𝐶𝑒

 Ec. 2-3 

 

𝑄𝑒𝑞(𝑚𝑔 𝑔
−1) =  𝐾𝐹 × 𝐶𝑒

1
𝑛 Ec. 2-4 

 

𝑄𝑒𝑞(𝑚𝑔 𝑔
−1) =  

𝑅𝑇

𝐵
× ln (𝐾𝑇𝐶𝑒) Ec. 2-5 

  

2.5.2. Cinética de adsorción  

 

Se extrajeron tres mililitros de muestra a intervalos de 5 minutos durante los 

primeros 30 minutos y, posteriormente, se tomó una muestra cada hora hasta 

alcanzar la concentración de equilibrio. Los experimentos se realizaron por 

separado para una concentración inicial de 100 mg L-1 de DI, IB y MB, 

respectivamente, a un pH inicial de 6,5, volumen de 50 mL y una agitación de 40 
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rpm. Tras la filtración, la cantidad de compuesto adsorbido a diferentes tiempos (t) 

se determinó siguiendo la Ecuación 6 (Alvear-Daza et al., 2022). 

 

𝑞𝑡 = 
((𝐶0 − 𝐶𝑡) × 𝑉

𝑤
 Ec. 2-6 

 

Donde, C0 y Ct (mg L-1) representan la concentración final e inicial de los 

compuestos adsorbidos en el momento (t), V (L) el volumen de la solución de MB, 

DI e IB, y w (g) es la masa seca de BC utilizados. 

 

2.5.3. Test de evaluación en los efectos de parámetros: pH, concentración 

inicial de DI e IB, dosis de carbón activado y temperatura  

 

Para estudiar el efecto del pH (a valores de 3,0, 6,0, 9,0 y 12,0) en la adsorción de DI 

e IB, se ajustó este parámetro con NaOH o HCl 1 mol L-1. En este conjunto de 

experimentos, se utilizó 1 g L-1 de carbón activado y una concentración inicial de 50 

mg L-1 de DI o IB durante 5 h. El efecto de la concentración inicial de ambos 

contaminantes se llevó a cabo utilizando valores de 5, 15, 25, y 50 mg L-1 con 

concentraciones iniciales de adsorbente de 1 g L-1, durante 5 h, ajustando el pH 

inicial según los experimentos anteriores. El efecto de la concentración de carbón 

activado sobre la adsorción de los contaminantes se evaluó variando su 

concentración a 0,05, 0,25, 0,5, 0,75 y 1,0 g L-1, ajustando el pH según los 

experimentos anteriores y manteniendo la temperatura a 25 ±1 °C. El efecto de la 

temperatura sobre la adsorción de contaminantes se evaluó a 25, 35, 45 y 55 °C. 

Todos los experimentos se realizaron por triplicado, utilizando 50 mL de muestra 

en agua Milli-Q (0,056 µS cm-1 a 25 °C) y agitación magnética a 250 rpm. Se usó 

espectrofotómetro UV-Vis (Perkin Elmer Lambda 35), para medir la concentración 

de IB y DI en solución acuosa. (Alvear-Daza) 

 

2.5.4. Estudios termodinámicos de los procesos de adsorción de DI e IB en 

el carbón activado 

 

Los parámetros termodinámicos fueron determinados en la adsorción de los 

fármacos DI e IB sobre el carbón activado con las mejores propiedades texturales 

previamente seleccionado en base a los experimentos anteriormente descriptos. Se 
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realizaron ensayos a temperaturas de 25 °C (298 K), 35 °C (308 K), 45°C (318 K) y 55 

°C (328 K), concentraciones iniciales de DI e IB de 1 a 100 mg L-1, y un volumen de 

solución de 50 mL usando agua desionizada (0.056 µS cm-1), una dosis de carbón 

activado de 0.5 g L-1, tiempo de contacto de 24 h, pH de solución de 3,0 y agitación 

constante a 250 rpm. La constante de equilibrio termodinámico (KC; adimansional) 

fue derivada la constante de isoterma de Langmuir a partir de la forma linealizada 

de Lineweaver-Burk como se describe en las ecuaciones 2-7 a 2-9. 

 

𝐾𝑐 = 𝑀𝑤 ∗  55,5 ∗ 1000 ∗ 𝐾𝐿 Ec. 2-7 

 

∆𝐺° =  −𝑅𝑇 ln (𝐾𝑐) Ec. 2-8 

 

ln (𝐾𝑐) =  
(𝑇∆𝑆° − ∆𝐻°)

𝑅𝑇
 Ec. 2-9 

 

Donde, el número 55,5 es el número de moles del agua pura por litro (1000 g L-1 

dividido por 18 g L-1, Mw es el peso molecular del adsorbato (g mol-1) y el 

1000x55,5xKL es un término adimensional. ΔG°, ΔH°, ΔS° son la energía libre de 

Gibbs (kJ mol -1), entalpia (kJ mol-1) y entropía (J mol-1 K-1), respectivamente. R y T 

son la constante de los gases ideales (8.314 J mol-1 K-1) y el valor de la temperatura 

absoluta (K), respectivamente. ΔS° y ΔH° fueron determinados por el intercepto y 

la pendiente de la gráfica entre ln (Kc) y 1/T (Tran et al., 2016, 2017) 

 

2.5.5. Evaluación de la desorción y reciclado del carbón activado 

 

El reciclado del adsorbente se evaluó mediante cuatro ciclos de adsorción-

desorción en condiciones controladas de pH, concentración inicial de IB o DI, 

dosificación de carbón activado y temperatura, de acuerdo con el experimento de 

optimización por lotes (sección 2.5) (tiempo de agitación de 1 h y agitación 

magnética a 250 rpm). Después de cada ciclo de adsorción, se utilizaron una 

solución de NaOH y dos solventes para realizar la desorción, incluyendo 

acetonitrilo, etanol en concentraciones de 5, 10, 15, 25 y 40 % (v/v). Los 

experimentos de desorción se llevaron a cabo lavando el carbón activado tres veces 

con la solución eluyente, seguidas de un lavado con agua desionizada y secando a 

80 °C durante 24 h (Alvear-Daza). 
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2.5.6. Recuperación térmica del Carbón activado 

 

La regeneración del carbón activado se llevó a cabo en un horno en atmosfera de 

nitrógeno. Los experimentos se realizaron para determinar la temperatura óptima 

de regeneración. Para esto, se pesaron aproximadamente 1 g de carbón activado 

previamente usado en la adsorción de los fármacos y se calcino durante 1 h a una 

velocidad de 5 °C min-1 desde 25 °C a la temperatura designada (450 °C, 500 °C y 

550 °C). la atmósfera se mantuvo durante el intervalo de calentamiento y 

enfriamiento. La tasa de pérdida () por efecto térmico fue calculada acorde a la 

ecuación 2-10. Li et al., 2017 

 

 =
𝑀1 −𝑀2
𝑀1

× 100 Ec. 2-10 

 

Donde, 

𝑀1: masa de carbón activado antes de la regeneración 

𝑀2: masa de carbón activado después de la regeneración 

 

2.5.7. Experimentos de degradación de IB y DI bajo irradiación de los 

diferentes materiales híbridos, semiconductores y carbón activado 

preparados  

 

Los experimentos de irradiación se realizaron utilizando 50 mL de una solución 50 

mg L-1 de IB o DI que fueron adicionados a un reactor de cuarzo al cual se le 

agregaron ya sea el carbón activado, el TiO2-TPA, el g-C3N4 o los materiales 

híbridos en una concentración de 1 g L-1 a un pH inicial de 6,5. Posteriormente esta 

suspensión fue irradiada con un housing equipado con una lámpara de Xe (100 W) 

durante 5 h. Las longitudes de onda de irradiación modificaron utilizando filtros 

(New Port) que cortan a longitudes de onda por debajo de 320, 450 y 590 nm. Se 

extrajeron muestras de la solución a diferentes tiempos de irradiación, se filtraron 

utilizando una membrana de PTFE a 0,22 µm y se midió la presencia de DI o IB en 

un fotoespectrómetro UV-vis a 276 y 222 nm para DI e IB respectivamente. Por otro 

lado, la presencia de los fármacos sobre la superficie de los materiales sólidos 

irradiados fue seguida a través de espectrometría de FT-IR equipado con un 
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aditamento de reflectancia total atenuada (ATR-FT-IR). Para estos últimos análisis, 

se separó el sólido de la suspensión mediante centrifugación y se secó mediante un 

desecador al vacío durante 48 h. Posteriormente, se realizaron experimentos 

usando el mismo set-up previamente reportado, pero utilizando una concentración 

inicial de DI e IB de 2 mg L-1 y evaluando la presencia de sustancias orgánicas en la 

solución a través de UHPLC (UltiMate 3000 Thermo Fisher) equipado con una 

columna C18 (20mm x 4.6 mm d.i.). La fase móvil para el DI fue una mezcla de 75 

% metanol y 25 % de agua desionizada (conteniendo 1,0 % ácido acético) con un 

flujo de 0,8 mL min-1. La longitud de onda de detección se fijó en 276 nm (Cheng 

et al., 2016a). La fase móvil del IB fue una mezcla de 85 % acetonitrilo y 15 % de 

agua Milli-Q (conteniendo 1,0 % acido a fórmico) con un flujo de 0,8 mL min-1. La 

longitud de onda de detección se fijó en 222 nm (Liu et al., 2019) y el volumen de 

inyección fue de 20 µL. Luego se evaluó la presencia de DI e IB o sus productos de 

degradación en la superficie de los sólidos, siguiendo la metodología de extracción 

reportada en la sección 2.3.5. En esta ocasión, el líquido obtenido luego de los 

lavados y previamente filtrado fue inyectado en un UHPLC bajo las mismas 

condiciones. 

 

Los experimentos fotocatalíticos se realizaron utilizando una solución de DI e IB 

como compuesto farmacéutico objetivo. Inicialmente, se agregó una concentración 

de 1 g L-1 de los diferentes materiales híbridos TiO2-TPA-BC-(S) y (U) en 50 mL de 

solución de DI (50 mg L-1) con pH inicial de 6.5 en una botella Pyrex y se 

mantuvieron en oscuridad bajo agitación constante durante 60 min. Después, las 

suspensiones se iluminaron durante 5 h utilizando el housing (Newport, EE.UU.) 

como fuente de luz. Este sistema fue equipado con filtro de vidrio que permite el 

paso de longitudes de onda mayores a 450 nm (λ > 450 nm). Se extrajeron muestras 

a diferentes tiempos de irradiación y se evaluó el contenido de DI usando un 

espectrofotómetro Perkin-Elmer Lambda 35. En una segunda etapa experimental 

los materiales compuestos con máximo porcentaje de degradación de DI fueron 

evaluados en la degradación fotocatalítica de IB y DI usando un simulador solar 

(SUNTEST – HANUA) cuya intensidad total es de 300 Wm-2 siguiendo el avance 

de la reacción por HPLC (LC20AT-Shimadzu y siguiendo las mismas condiciones 

de fase móvil, flujo y volumen de inyección reportadas). La lampara del simulador 

solar tiene una distribución del espectro con alrededor de 0.5% de fotones emitidos 

en la longitud de onda 300 nm (rango UV-C), y cerca del 4,0 % entre 300 y 400 nm 
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(rango UV-B y UV-A), la distribución de fotones emitida desde 400 a 800 siguió el 

espectro solar. y las metodologías de detección descritas previamente. Todos los 

experimentos fueron realizados por triplicado. 

 

Los experimentos fotocatalíticos realizados sobre los materiales híbridos (BC-g-

C3N4 y BC-TiO2-TPA) se realizaron empleando luz solar simulada mediante un 

simulador Atlas Suntest CPS+ (Atlas Material Testing Technology, Mount Propct, 

IL) con lámpara de xenón equipada con un filtro (Atlas UV suntest), para simular 

la emisión del espectro de luz solar natural a una irradiancia de 300 Wm-2. para 

esto, 50 mL de una solución de DI e IB a 2 mg L-1 con un pH inicial de 6,5 se 

adicionó en recipientes cilíndricos de Pyrex, en agitación constante (250 rpm). Estas 

suspensiones, inicialmente se dejaron en agitación durante 60 min y después 

fueron irradiadas durante 5 h. La temperatura de los experimentos nuca fue 

superior a 30 °C. El seguimiento de DI e IB fue monitoreado por UHPLC a tiempos 

de reacción de 0, 30, 60, 150 y 300 min, además al final del tratamiento el sólido fue 

separado por centrifugación y posteriormente se emplearon ensayos de desorción 

para cada material, la solución resultante fue analizada por UHPLC. 

 

2.6. Técnicas analíticas de caracterización e instrumentación  

 

Una descripción detallada de las propiedades fisicoquímicas y morfológicas de la 

superficie del BC a base de CSG con activación química (H3PO4 y NaOH) y los 

semiconductores sintetizados TiO2-TPA y g-C3N4 así como, los materiales híbridos 

BC-semiconductores, requirió de las siguientes técnicas y metodologías de 

caracterización que da lugar al estudio de la composición elemental, fases 

cristalinas, propiedades ópticas, química de superficie, estructura y textura de los 

materiales, efectos de la síntesis térmica, capacidad de adsorción y propiedades de 

foto degradación. Fueron analizadas y determinadas por las siguientes técnicas y 

metodologías: 

 

2.6.1. Análisis elemental de C, H, N, O 

 

El análisis último fue realizado mediante espectrometría de emisión atómica por 

plasma en un analizador elemental modelo LECO CHNS 628 Series and TruSpec 
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Micro Oxygen Add-On Module. La técnica es totalmente automatizada, y se basa 

en la combustión completa de la muestra, en condiciones óptimas (950 a 1300 oC y 

atmósfera de oxígeno puro) para convertir los elementos en gases simples 

(anhídrido carbónico, nitrógeno y agua). En el análisis último, el contenido de 

oxígeno se calculó restando la suma de los porcentajes determinados de carbono, 

hidrógeno y nitrógeno de 100 (Moralı et al., 2018). 

 

2.6.2. Titulación potenciométrica con n-butilamina 

 

La técnica de titulación potenciométrica permite determinar la fuerza ácida y el 

número de sitios ácidos en superficie de materiales sólidos. La técnica se basa en la 

diferencia de potencial entre el ambiente ácido alrededor de la membrana del 

electrodo, por tanto, el potencial es un indicador de las propiedades ácidas de las 

partículas sólidas. La titulación consiste en agregar un sólido a caracterizar en un 

solvente no acuoso (acetonitrilo), al que se le agrega n-butilamina como base. En 

primer lugar, se suspendieron 0,05 g del sólido en acetonitrilo (Merck). A 

continuación, la suspensión se valora con n-butilamina 0,025 N (Carlo Erba) 

utilizando el aparato Metrohm 794 Basic Titrino con electrodo de doble unión y se 

agitan durante 3 h. Esta técnica permite evaluar el número total de sitios ácidos y 

su fuerza ácida. El potencial inicial del electrodo (Ei) se utiliza como parámetro 

para indicar la fuerza ácida máxima de los sitios superficiales, y el número total de 

sitios ácidos presentes viene dado por el valor alcanzado por la meseta (meq/g 

sólido). La fuerza ácida de estos sitios puede clasificarse según la escala siguiente 

Ei > 100 mV (sitios muy fuertes), 0 < Ei < 100 mV (sitios fuertes), -100 < Ei < 0 (sitios 

débiles) y Ei < -100 mV (sitio muy débil) (Alvear-Daza et al., 2021). 

 

2.6.3. Difracción de rayos X - DRX 

 

Los difractogramas obtenidos por DRX dan una información útil sobre la 

composición y la estructura cristalina de los materiales, Cuando los rayos X 

inciden sobre materiales sólidos, se dispersan por los electrones que giran 

alrededor del núcleo de los átomos. Estas ondas dispersas, emitidas en múltiples 

direcciones, interfieren entre sí. La naturaleza de la interferencia puede ser 

constructiva o destructiva, según la dirección y el tipo de interacción de las ondas. 
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La difracción es la interferencia constructiva de los rayos X dispersos (Ali et al., 

2022). Los patrones de difracción de rayos X de las muestras se registraron 

utilizando un equipo PhilipsPW 1732 con un registrador incorporado y radiación 

CuKα, filtro de níquel, 20 mA y 40 kV en la fuente de alta tensión, y un ángulo de 

escaneo entre 5 y 60 ° de 2θ a una velocidad de escaneo de 1 ° por minuto 

(Rengifo-Herrera et al., 2016c). 

 

2.6.1. Espectroscopia de reflectancia difusa – DRS en UV-vis 

 

El fenómeno óptico conocido como reflectancia difusa se utiliza comúnmente en 

UV-visible, infrarrojo cercano (NIR) e infrarrojo medio (a veces denominado 

DRIFT o DRIFTS) para obtener información espectroscópica molecular. Un 

espectro de reflectancia se obtiene mediante el análisis de la radiación 

electromagnética reflejada en la superficie en función de la frecuencia 

(generalmente en números de onda, cm-1) o de la longitud de onda (normalmente 

en nanómetros, nm). Pueden producirse dos tipos diferentes de reflexión: reflexión 

regular o reflexión especular, normalmente asociada a la reflexión en superficies 

lisas y pulidas, como los espejos, y la reflexión difusa asociada a la reflexión desde 

las denominadas superficies mate u opacas texturadas como los polvos. Las 

muestras de interés para la espectroscopia de reflectancia difusa son, por tanto, 

simultáneamente dispersoras y absorbentes de radiación electromagnética 

(Mirabella, 1998). Los espectros de reflectancia difusa de los materiales se 

registraron utilizando un espectrofotómetro Perkin Elmer UV-vis Lambda 35, 

utilizando una cámara de reflectancia Labsphere RSA-PE-20 con una esfera 

integradora de 50 mm de diámetro y un recubrimiento interno de Spectralon fija, 

en el rango de longitud de onda de 250-800 nm. Spectralon fue utilizado como 

referencia (Rengifo-Herrera et al., 2016c).  

 

2.6.2. Espectroscopia infrarroja por transformada de Fourier - FTIR 

 

En la espectroscopia infrarroja, la energía infrarroja que cubre una gama de 

frecuencias se dirige a la muestra. La absorción se produce cuando la frecuencia de 

la radiación incidente coincide con la de una vibración, de modo que la molécula 

pasa a un estado de excitación vibracional. A continuación, se detecta la pérdida de 
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esta frecuencia de radiación del haz tras atravesar la muestra (E. Smith y Dent, 

2005). El espectro resultante representa la absorción y transmisión molecular, 

creando una huella molecular de la muestra. Los fotones IR tienen energía 

suficiente para hacer vibrar grupos de átomos con respecto a los enlaces que los 

unen. Al igual que las transiciones electrónicas, las transiciones vibracionales 

corresponden a energías distintas, y las moléculas absorben la radiación IR sólo a 

determinadas longitudes de onda y frecuencias. Los enlaces químicos vibran a 

frecuencias características y, cuando se exponen a la radiación IR, absorben la 

radiación a frecuencias que coinciden con sus modos de vibración. La medición de 

la frecuencia de absorción de la radiación produce un espectro que puede utilizarse 

para identificar grupos funcionales y compuestos (Dutta, 2017). Los espectros FTIR 

de la cáscara de semilla de girasol en bruto (CSG), el carbón activado generado 

(BC) por las dos vías de activación química (H3PO4 y NaOH) se registraron en el 

rango de 4000-550 cm-1 en un espectrómetro FT-IR Perkin-Elmer Frontier que 

emplea un instrumento DRIFT (Perkin Elmer). El número total de escaneos fue 

1024 con una resolución espectral de 4 cm-1. La asignación de las bandas en los 

espectros infrarrojos estaba de acuerdo con Morali U., Baysal y Escobar C. (Baysal 

et al., 2018b; Escobar Caicedo et al., 2016; Moralı et al., 2018). La espectroscopía 

infrarroja de transformada de Fourier de reflectancia difusa (DRIFT), se aplica para 

analizar polvos y sólidos de superficie rugosa, ya que la técnica se basa en la 

dispersión de la radiación dentro de la muestra. La luz incidente en una muestra 

puede dar como resultado un solo reflejo de la superficie (reflectancia especular) o 

ser reflejada de forma múltiple dando lugar a una luz difusa mente dispersa sobre 

un área amplia que se utiliza en las mediciones DRIFT. La muestra se diluye en 

una matriz en polvo no absorbente como KBr o KCl. Esto asegura una penetración 

más profunda de la luz incidente en la muestra, lo que aumentará la luz difusa 

dispersada (Larkin, 2011). 

 

2.6.3. Espectroscopía de fotoelectrones emitida por rayos X - XPS 

 

XPS es una técnica que se puede utilizar para determinar la composición química 

en la superficie de un material y para determinar los estados de enlace de los 

elementos y se basa en el efecto fotoeléctrico. Normalmente se puede obtener 

información química de la muestra hasta una profundidad de 10 nm e implica la 
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detección de fotoelectrones emitidos por una muestra como resultado de la 

irradiación de la misma por fotones de rayos X. El análisis de la energía cinética de 

los electrones emitidos desde la superficie proporciona información sobre los 

estados electrónicos de los átomos en la región del a superficie (Engelhard et al., 

2017). La energía de ligadura del electrón (EB) es el parámetro que identifica 

específicamente al electrón, tanto en términos de su elemento de origen como de su 

nivel de energía atómica. La relación entre los parámetros que intervienen en el 

experimento XPS es: EB=hv-EK-W, donde hv es la energía del fotón, EK es la energía 

cinética del electrón, W es la función de trabajo del espectrómetro. Los electrones 

que se excitan y escapan sin pérdida de energía contribuyen a los picos 

característicos del espectro; los que se someten a dispersión inelástica y sufren 

pérdida de energía contribuyen al fondo del espectro. Una vez emitido un 

fotoelectrón, el átomo ionizado debe relajarse de alguna manera. Esto puede 

conseguirse mediante la emisión de un fotón de rayos X, lo que se conoce como 

fluorescencia de rayos X («Electron Spectroscopy», 2019). El análisis de XPS fue 

llevado a cabo mediante un XPS Analyser Kratos Model Axis Ultra con un Al Kα 

monocromático y neutralizador de carga, con una fuente de rayos x operada a 10.0 

kV y 10 mA. El programa de software de deconvolución fue proporcionado por 

Kratos, el fabricante del instrumento XPS. Las muestras en polvo se prepararon en 

pastillas y depositadas sobre carbono adherido al porta muestras (Rengifo-Herrera 

et al., 2016c).  

 

2.6.4. Espectroscopia Raman 

 

Cuando la luz interactúa con la materia, los fotones que la componen pueden ser 

absorbidos o dispersados, o puede que no interactúen con el material y lo 

atraviesen directamente. Los fotones dispersos pueden observarse colectando la 

luz en un ángulo con respecto al haz de luz incidente, y siempre que no haya 

absorción de ninguna transición electrónica que tenga energías similares a la de la 

luz incidente, la eficacia aumenta como la cuarta potencia de la frecuencia de la luz 

incidente. Los fotones dispersos pueden observarse recogiendo la luz en un ángulo 

con respecto al haz de luz incidente, y siempre que no haya absorción de ninguna 

transición electrónica que tenga energías similares a la de la luz incidente, la 

eficacia aumenta como la cuarta potencia de la frecuencia de la luz incidente. La 
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espectroscopia Raman utiliza una única frecuencia de radiación para irradiar la 

muestra y se detecta la radiación dispersada por la molécula, con una unidad de 

vibracional diferente del haz incidente. Así, a diferencia de la absorción infrarroja, 

la dispersión Raman no requiere que la radiación incidente coincida con la 

diferencia de energía entre los estados básico y excitado. En la dispersión Raman, 

la luz interactúa con la molécula y distorsiona (polariza) la nube de electrones 

alrededor de los núcleos para formar un estado de corta duración (E. Smith y Dent, 

2005). Se realizaron análisis espectrales Raman utilizando excitación a 488 y 514.5 

nm con una potencia de láser AR+ de 10 mW con un tiempo de adquisición de 

datos de 10 s. El rango espectral se seleccionó como 800 cm-1 y 1800 cm-1. Mediante 

un equipo Raman Horiba Jobin-Yvon t64000 (Rengifo-Herrera et al., 2016c).  

 

2.6.5. La microscopía electrónica de barrido con espectroscopía de rayos X 

de energía dispersiva – SEM/EDS 

 

El SEM utiliza un haz enfocado de electrones que reaccionan con la muestra para 

producir una imagen topológica y una composición relativa. Al entrar en contacto 

con la muestra, el haz de electrones enfocado producirá electrones 

retrodispersados, rayos X característicos y otros fotones de diversas energías. Estas 

señales se obtienen de volúmenes de emisión específicas dentro de la muestra y 

pueden utilizarse para examinar muchas características de la misma (topografía de 

la superficie, cristalografía, composición, etc.). Las señales de imagen de mayor 

interés son los electrones secundarios y retrodispersados, ya que éstos varían 

principalmente como resultado de las diferencias en la topografía de la superficie. 

La emisión de electrones secundarios, confinada a un volumen muy pequeño cerca 

de la zona de impacto del haz, permite obtener imágenes con una resolución 

aproximada al tamaño del haz de electrones focalizado. El aspecto tridimensional 

de las imágenes se debe a la gran profundidad de campo del microscopio 

electrónico de barrido, así como al efecto de relieve de sombras del contraste de 

electrones secundarios y retrodispersados. La adición de un espectrómetro de 

energía dispersiva (EDS) a un microanalizador de sonda de electrones permite 

evaluar rápidamente los elementos constituyentes de la muestra (Goldstein et al., 

2003). Las micrografías de las muestras se obtuvieron por microscopía electrónica 

de barrido (SEM) usando equipos Philips 505. El análisis de rayos X (EDS) de 
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dispersión de energía de las muestras se realizó utilizando un analizador EDAX 

9100 con un potencial de trabajo de 15 kV y muestras con soporte de grafito 

metalizadas con oro (Rengifo-Herrera et al., 2016c).  

 

2.6.6. Análisis térmico diferencial – DTA y termogravimétrico – TGA o 

calorimetría de barrido diferencial – DSC  

 

El análisis termogravimétrico (TGA) es una técnica analítica utilizada para 

determinar la estabilidad térmica de un material y la fracción de componentes 

volátiles al monitorear el cambio de peso que ocurre cuando una muestra se 

calienta a una velocidad constante. El análisis térmico diferencial (DTA) consiste en 

la detección de los cambios de la capacidad calorífica asociados con las transiciones 

de fase y reacciones (endotérmicas y exotérmicas) que experimenta la muestra al 

ser calentada. Esta detección se realiza comparando la temperatura de la muestra 

con la de un material inerte utilizado como referencia, normalmente alúmina, 

mientras ambos se calientan a idéntica velocidad en un mismo horno (Rajisha 

et al., 2011). Para la obtención de las medidas se ha empleado un Shimadzu DT-50 

thermal analyzer (japan). La temperatura se incrementó ́ desde temperatura 

ambiente hasta 600 °C con una velocidad de calentamiento de 10 °C·min-1 en flujo 

de N2 y utilizando alrededor de 20 mg (Alvear-Daza et al., 2021, 2022). 

 

2.6.7. Adsorción – desorción de N2 a -196ºC, método Brunauer-Emmett-

Teller (BET) 

 

La técnica para determinar una isoterma de adsorción suele denominarse "método 

volumétrico BET", ya que fue el tipo de medición realizado originalmente por 

Emmett y Brunauer (1937) y descrito por Emmett (1942). Brunauer (1937) y 

descrito por Emmett (1942). La evaluación de la superficie a partir de los datos de 

la isoterma de fisisorción mediante el método BET consta de dos etapas. En primer 

lugar, es necesario construir el diagrama BET y, a partir de él, obtener el valor de la 

capacidad de la monocapa (nm). La segunda etapa es el cálculo de la superficie 

específica, a (BET), a partir de nm y para ello es necesario conocer el área media, σ, 

ocupada por cada molécula en la monocapa completa (es decir, el área de la 

sección transversal molecular) (F. Rouquerol, 2014). La metodología BET, se basa 
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en un modelo de fisisorción que asume a la superficie adsorbente se representa 

como un conjunto de sitios equivalentes en los que las moléculas se adsorben de 

forma aleatoria. Se supone que la probabilidad de ocupación de un sitio es 

independiente de la ocupación de los sitios vecinos y que no hay interacciones 

laterales entre las moléculas adsorbidas (es decir, la monocapa localizada ideal). 

Las moléculas de la primera capa actúan como sitios para las moléculas de la 

segunda capa; estos a su vez son sitios para moléculas en la tercera capa y así 

sucesivamente para moléculas en las capas superiores (K. Sing, 2001). Para la 

obtención de las isotermas de adsorción-desorción de N2 a -196°C utilizadas para 

determinar los parámetros texturales de los diferentes materiales preparados se 

empleó un analizador de fisisorción, ASAP 2020 M (Micromeritics, EE. UU.). Las 

muestras se desgasificaron a 100 °C. La superficie de Brunauer-Emmett-Teller 

(BET) se calculó usando la ecuación BET. El volumen total de poro (VT) se obtuvo 

a P/P0 = 0.995. El área de superficie de microporo y el volumen de microporos se 

calcularon mediante el método BET (Alvear-Daza et al., 2022).  

 

2.6.8. Número de azul de metileno (MBN) 

 

El número de azul de metileno se define como la cantidad máxima de colorante 

adsorbido en 1.0 g de adsorbente. Se refiere en la literatura como (qeq.). En este 

ensayo, 10.0 mg de carbón activado se ponen en contacto con 10.0 mL de una 

solución de azul de metileno en diferentes concentraciones (10, 25, 50, 100, 250, 500, 

600, 750 y 1000 mg L-1), purum p.a. ≥ 97.0 AT de Sigma Aldrich, en agitación a 150 

rpm durante 24 horas a temperatura ambiente (aproximadamente 25°C). La 

concentración restante de azul de metileno se analiza utilizando un 

espectrofotómetro UV / Vis, (Perkin Elmer Lambda 35) a 645 nm. La cantidad de 

azul de metileno adsorbido de cada solución es calculada por la Ecuación 2-11:  

 

𝑞𝑒𝑞(𝑚𝑔. 𝑔
−1) =

(𝐶0 − 𝐶𝑒) × 𝑉

𝑀
 Ec. 2-11 

Donde, 

𝑪𝟎: (mg.L-1) concentración de azul de metileno en el momento inicial (t=0) 

𝑪𝒆: (mg.L-1) concentración de azul de metileno en el tiempo de equilibrio 

V: (L) es el volumen de la solución tratada 

M: masa del adsorbente. 
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Para determinar el modelo de fisisorción que mejor describe los resultados de azul 

de metileno obtenidos, se usaron los modelos de Langmuir (Ec. 2-12), Freundlich 

(Ec. 2-13) y Temkim (Ec. 2-14) para el análisis se realizan gráficos (qeq.) en función 

de 𝐶𝑒 y se determinan los parámetros mediante una regresión de ajustes por 

mínimos cuadrados (Alvear-Daza et al., 2022). El software OriginPro 8 se usó para 

las rutinas de cálculo. 

 

𝑞𝑒𝑞(𝑚𝑔. 𝑔
−1) =

𝑄𝑚𝑎𝑥 × 𝐾𝐿 × 𝐶𝑒
1 + 𝐾𝐿 × 𝐶𝑒

 Ec. 2-12 

 

𝑞𝑒𝑞(𝑚𝑔. 𝑔
−1) = 𝐾𝐹 × 𝐶𝑒

1
𝑛⁄  Ec. 2-13 

 

𝑞𝑒𝑞(𝑚𝑔. 𝑔
−1) =

𝑄𝑚𝑎𝑥 × 𝐾𝐿 × 𝐶𝑒
1 + 𝐾𝐿 × 𝐶𝑒

 Ec. 2-14 

 

El parámetros Qmax.(mg/g) es la cantidad máxima de concentración de azul de 

metileno (MB) adsorbido en una monocapa, KL es la constante de disociación de 

Langmuir que está relacionada con la energía de adsorción, KF las unidades están 

en (volumen/masa), varían en función de n y muestra la relación de la cantidad de 

(MB) adsorbida por la de la solución. 1/n es el parámetro de afinidad que indica la 

interacción adsorbente-adsorbato. RT/b es un factor relacionado con el calor de 

adsorción mientras que KT (L/mg) es la constante de equilibrio de Temkin. 

 

2.6.9. Cromatografía liquida de alta resolución – HPLC y HPLC/MS 

 

La cromatografía es un método, usado principalmente para la separación de 

compuestos de una muestra, también definida como migración en zonas, en la cual 

se pretende que los componentes se distribuyan en dos fases, una de las cuales es 

estacionaria, mientras la otra se mueve. La fase estacionaria puede ser un sólido, 

un líquido o un gel y puede estar extendida como una capa o distribuida como una 

película. La fase móvil puede ser liquida o gaseosa (Oscar Alberto Quattrocchi, 

1992). Cromatografía liquida de alta performance (HPLC) es una técnica 

cromatográfica que implica el paso de una mezcla líquida a través de una columna 

que contiene una fase estacionaria. Los componentes de la muestra se separan al 

migrar a través de una columna a diferentes velocidades y eluyen del sistema en 
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tiempos diferentes. Los analitos participan en una interacción de tres modos entre 

la fase estacionaria, la muestra y la fase móvil. Los analitos fuertemente retenidos 

en fase estacionaria eluyen más tarde, mientras que los analitos que no interactúan 

migran más rápidamente y eluyen antes a través del sistema. La detección de los 

analitos eluidos puede lograrse mediante un único detector o varios detectores 

conectados en serie (Gika et al., 2015). 

 

La concentración de contaminantes orgánicos en las soluciones se determinó sobre 

la base del análisis cuantitativo de cromatografía líquida de Ultra/alta resolución 

precedida UHPLC/HPLC. Se usó HPLC (LC20AT-Shimadzu) y un UHPLC 

(Ultimate 3000) equipados con detector UV-Vis (longitud de onda para IBU λ = 220 

nm y para DCF λ = 276 nm). Columna Hypersil GOLD de Thermo Scientific de 

longitud 25 cm, diámetro 4,6 mm y granulación - 5 μm se utilizó como columna 

cromatográfica. La fase móvil para DIC consistió en una mezcla de agua y metanol 

en una relación de 75:25 (v/v), agua con un contenido de ácido acético 1%. La fase 

móvil para IBU fue una mezcla Acetonitrilo y agua en una relación de 85:15 (v/v), 

agua con un contenido de ácido fórmico 1%. Flujo de fase móvil de 0.8 mL min-1, 

volumen de inyección de 20 µL (Cheng et al., 2016b; Liu et al., 2019). 

 

2.6.10. Resonancia espín electrónica (ESR) 

 

La espectroscopia de resonancia paramagnética de electrones (EPR) detecta los 

electrones no apareados y proporciona información detallada sobre la estructura y 

el enlace de las especies paramagnéticas. Las interacciones entre el campo 

electromagnético y la materia pueden ocurrir de dos maneras: i) La componente 

eléctrica e1(t) interactúa con los momentos dipolares eléctricos debido a la 

distribución heterogénea de cargas a escala molecular. Esta interacción puede 

inducir numerosas transiciones en átomos y moléculas. ii) La componente 

magnética b1(t) interactúa con los momentos magnéticos de algunas llamadas 

entidades paramagnéticas. Estas son principalmente, algunos núcleos atómicos, su 

momento magnético se debe a los protones y neutrones, átomos y moléculas con 

electrones no apareados, como radicales libres y complejos de iones de transición. 

En lo sucesivo, las entidades para las que el momento magnético es de origen 

electrónico se denominarán centros paramagnéticos (Bertrand, 2010). 
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Aunque la espectroscopia EPR es el método más específico para detectar y 

caracterizar radicales libres, presenta dificultades importantes, debido a la 

naturaleza de algunos radicales libres la relajación de la red de espín ocurre muy 

rápido afectando el límite de detección. Un método alternativo para la detección y 

caracterización de radicales reactivos es el atrapamiento de spin, en este enfoque 

experimental se emplean sondas diamagnéticas (trampas de espín) que, a través de 

interacciones con radicales primarios de vida corta, forman aductos de espín 

secundarios de vida más larga. Algunos aductos utilizados para identificar 

radicales hidroxilo son N-óxido de 5,5-demetil-1-pirrolina (DMPO) y α-(4-piridil-1-

óxido)-N-terc-nutilnitrona (POBN), los radicales atrapados se identifican en 

función de los espectros EPR característicos de los aductos de espín 

correspondientes (Kozinska et al., 2012). 

 

Los análisis de espectroscopia de resonancia paramagnética electrónica (EPR) se 

realizaron utilizando un espectrómetro Bruker EMX que opera en la banda X de 

frecuencia (∼9,5 GHz), con un rango de modulación de 10 G y una exploración de 

campo de 500 m T, los experimentos se realizaron a temperatura ambiente y a baja 

temperatura (∼ 300 K y 77 K). Para las determinaciones de radicales libres 

ambientalmente persistentes (EPFRs por sus siglas en inglés) se irradio in-situ 

muestras de carbón activado y materiales híbridos, 50 mg depositados en el capilar 

de EPR durante 30 min de iluminación. Mientras, para el seguimiento de ROS, se 

adicionaron 20 mg de los materiales y se suspendió en 500 uL de una solución de 

DMPO o POBN 50 mM en agua para radicales ·OH, se dispersó vigorosamente 

usando un vortex durante la iluminación. Posteriormente, se tomaron alícuotas de 

50 uL en capilares de punto de fusión después de ser irradiada mediante housing o 

simulador solar, N-óxido de 5,5-demetil-1-pirrolina (DMPO) y α-(4-piridil-1-

óxido)-N-terc-nutilnitrona (POBN) se utilizaron como trampas de spin. (Henríquez 

et al., 2022; Veiga et al., 2020a). Los espectros y los valores de los parámetros EPR 

se obtuvieron utilizando el software Win-EPR. 
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2.6.11. Espectrometría de emisión óptica con plasma de acoplamiento 

inductivo – ICP-OES 

 

El plasma acoplado inductivamente de argón (ICP) es una fuente útil de emisiones 

de átomos e iones para la espectrometría de emisión óptica (OES). La técnica ICP-

OES se basa en la detección y cuantificación de la emisión espontánea de fotones 

desde los átomos y/o iones de una muestra introducida en un plasma de 

acoplamiento inductivo. La alta temperatura del plasma destruye completamente 

la muestra, por lo que el resultado analítico no suele verse influenciado por la 

naturaleza del enlace químico del elemento que se desea determinar (ausencia de 

interferencia química). En el plasma, los átomos y los iones se excitan para emitir 

radiación electromagnética (Luz), La luz emitida se resuelve espectralmente con 

ayuda de una difracción óptica, y la cantidad de luz emitida (intensidad) se mide 

con un detector. Las longitudes de onda se utilizan para la identificación de los 

elementos, mientras que las intensidades sirven para la determinación de sus 

concentraciones (No ̈lte, 2021). En las técnicas basadas en ICP, la generación del 

plasma se realiza sometiendo un flujo de Ar, previamente ionizado por una 

descarga eléctrica, a la acción de un campo electromagnético oscilante inducido 

por una corriente de radio frecuencia (Aguirre M., 2015). 
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Capítulo 3 
 

3. Síntesis de carbón activado usando como precursor 

cascara de semilla de girasol por activación química con 

H3PO4 y NaOH – Diseño experimental de composición 

central (DCC) 23. 

 

Resumen 

 

La síntesis de carbón activado a partir de cáscaras de semillas de girasol utilizando 

H3PO4 (AC-H) y NaOH (AC-N) como agentes activantes se optimizó mediante un 

diseño compuesto central (DC) para construir un modelo de segundo orden 

(cuadrático) con puntos factoriales 2k (k=2) en el que se utilizaron como variables la 

concentración de agente activante (20-80% p/p) y la temperatura de carbonización 

(300-600 °C bajo atmósfera de N2). En las condiciones optimizadas sugeridas por el 

diseño experimental para AC-H (H3PO4 al 80% p/p y carbonizado a 544 °C) y AC-

N (NaOH al 50% p/p y carbonizado a 300 °C), los materiales mostraron la mayor 

superficie específica (SBET) y adsorción de azul de metileno (MB). El AC-H presentó 

diversos grupos funcionales superficiales, como -P2O7, P-O-C y -COOH, O=C, así 

como una elevada porosidad y acidez causadas por el tratamiento con H3PO4. En 

cuanto a las adsorciones de diclofenaco (DI) e ibuprofeno (IB), AC-H y AC-N 

exhibieron capacidades máximas de adsorción de 690,2 y 105,7 mg g-1 y 23,6 y 4,5 

mg g-1 respectivamente. La novedad de este estudio radica en el uso combinado de 

un procedimiento de diseño experimental y una caracterización fisicoquímica 

exhaustiva para encontrar las mejores condiciones de síntesis de carbón activado 

que presenten una elevada área superficial específica, mesoporosidad y diversidad 

de grupos funcionales superficiales para su aplicación en la eliminación de 

contaminantes farmacéuticos en el agua. 
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Método experimental  

 

Materiales y reactivos 

 

Ácido fosfórico (H3PO4) 85 % (p/v) (Anedra®), hidróxido de sodio (NaOH) 94 % en 

peso (Anedra®), azul de metileno (MB) purum p.a. ≥ 97.0 AT (Sigma-Aldrich), 

ácido clorhídrico 37% (p/v) (HCl) (Anedra®), acetonitrilo (CH3CN) (PanReac-

AppliChem), solución amortiguadora de fosfato (pH 3,0) (Anedra®), diclofenaco 

sódico (Parafarm-Saporiti), R/S-ibuprofeno (Parafarm-Saporiti) con una pureza del 

99.3% y 99.5%, respectivamente, y carbón activado comercial (Norit® GAC 1240 

W) fueron adquiridos y utilizados sin otro tratamiento adicional. 

 

Diseño experimental de composición central 

 

El software Statgraphics Centurion XVI (versión 16.1.03) fue empleado para 

modelar y analizar un modelo de superficie de respuesta de tipo diseño de 

composición central (DCC) (Sahoo y Barman, 2012). Se utilizaron dos puntos 

factoriales (concentración de agente activador, x1: p%; temperatura de 

carbonización, x2: °C) (es decir, las variables del proceso) de dos niveles (k=2) 

combinados con 2k puntos axiales, nc (número de rutinas en el punto central), y los 

datos experimentales se ajustaron a un modelo de superficie de respuesta de 

segundo orden (Ec.12). 

 

𝑦 = 𝛽0 +∑𝛽𝑖𝑥𝑖

𝑘

𝑖=1

+∑ ∑ 𝛽𝑖𝑗𝑥𝑖𝑥𝑗

𝑘

𝑖<𝑗=2

+∑𝛽𝑗𝑗

𝑘

𝑗=1

𝑥𝑗
2 + 𝜖 Ec. 12 

 

Donde y representa las variables de respuesta seleccionadas, capacidad de 

adsorción de azul de metileno QMB (y1, mg g-1), área superficial específica, SBET (y2, 

m2 g-1), volumen mesoporoso, Vmeso (y3, cm3 g-1), y diámetro medio de poro, Dp 

(y4, nm). Se utilizaron coeficientes de regresión para términos de intercepción, 

lineales, de interacción y cuadráticos, donde 𝛽0, 𝛽𝑖, 𝛽𝑖𝑗 𝑦 𝛽𝑖𝑖ϵ es el término residual 

(Charola et al., 2019; Raymond H. Myers, Douglas C. Montgomery, 2016). El DCC 

generó doce rutinas experimentales para cada agente activador, como se muestra 

en la Tabla 3-1. Los rangos de temperatura de carbonización y concentración del 
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agente activador (H3PO4, NaOH) fueron 300-600 °C y 20%-80%, respectivamente 

(Alvear-Daza et al., 2022). 

 

Tabla 3-1. Diseño experimental de tipo diseño compuesto central (DCC) para la 

síntesis de BCs a partir de CSG. 

 

Factores 

 Niveles 

 

Punto 

axial 

(-α) 

Bajo (-) 

Punto 

central 

(0) 

Alto (+) 
Punto 

axial (+α) 

x1: concentración agente 

activante (% p/p) 
21,71 30 50 70 78,28 

x2: Temperatura de 

carbonización (°C) 
308,57 350 450 550 591,21 

Run x1  x2  
Variable 

respuesta 
Unidades 

1 -α  0    

2 0  +α  SBET m2 g-1 

3 0  0    

4 +  -  

5 0  0    

6 -  +  Vp cm3 g-1 

7 +α  0    

8 +  +  Dp nm 

9 -  -    

10 0  0  QMB mg g-1 

11 0  -α    

12 0  0    

 

Resultados y discusión 

 

Caracterización de la cáscara de la semilla de girasol cruda y de los 

materiales obtenidos por activación química. 
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Los análisis proximales y elementales de la CSG se muestran en la Tabla 3-2. Estos 

revelan una importante cantidad de materia volátil, con un 63.5% de la masa total, 

seguida de un 22.7% de carbono fijo, un 11.6 de humedad y un 2.2% de cenizas. 

Asimismo, la Tabla 3-3 muestra la composición química de residuo CSG crudo 

mostrando una elevada cantidad de celulosa, seguida de lignina y hemicelulosa. 

 

Tabla 3-2. Análisis de la composición proximal, elemental y química de la cáscara 

cruda de semillas de girasol. 

 

 

Tabla 3-3. Composición química del CSG por activación química 

 

 

 

 

 

 

 

 La Figura 3-1 representa los resultados obtenidos con termogravimetría (TG) y 

termogravimetría diferencial (DTG) para el CSG crudo y el CSG activado con 

H3PO4 (CSG-H) y NaOH (CSG-N) en los mejores niveles experimentales (es decir, 

Análisis CSG (%) 

próximo 
 

Material volátil 63,50 

Cenizas 2,18 

Carbón fijo 22,67 

Humedad 11,65 

Elemental 
 

C 43,71 

N 0,62 

H 6,15 

O 41,89 

H/C * 1,7 

O/C * 0,71 

Formula Empírica CH1,7 O0,71 N0,012 

Composición 

química 
CSG (%) CSG-H (%) CSG-N (%) 

Celulosa 50,72 3,30 12,38 

Lignina 23,70 24,86 2,92 

Hemicelulosa 18,77 0,15 1,20 
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concentración de agente activante, x1: p%) del modelo CCD, con una velocidad de 

calentamiento de 20 °C min-1 bajo atmósfera de nitrógeno a un caudal constante de 

40 mL min-1 y calentamiento de 30 °C a 600 °C. En la curva DTG (Figura 3-1a) se 

observan tres señales significativas referidas a la descomposición térmica de los 

componentes lignocelulósicos: un primer pico (Tmáx = 63,8 °C) correspondiente a 

la eliminación de agua y componentes volátiles ligeros a temperaturas menores a 

120 °C; un segundo pico (Tmáx = 309,9 °C) referido a la degradación térmica de la 

hemicelulosa de 220 °C a 350 °C, y un tercero (Tmáx = 459,4 °C) atribuido a la 

descomposición térmica de la lignina y la celulosa de 350 °C a 500 °C, que 

concuerda muy bien con los resultados reportados por Mostafa et al. y Yang et al. 

(El-Sayed y Mostafa, 2014; Yang et al., 2007). Los porcentajes de pérdida de peso 

relacionados con los pasos mencionados fueron del 10,2%, 52,2% y 35,9% 

respectivamente. Las Figura 3-1b y 4-1c muestran las curvas TG y DTG de los 

materiales activados CSG-H y CSG-N respectivamente. Los materiales activados 

con H3PO4 (80 % p/p) mostraron tres zonas de descomposición térmica, mientras 

que los activados con NaOH (50 % p/p) mostraron cuatro zonas. Ambos materiales 

mostraron diferencias importantes en los porcentajes de pérdida de peso (Pm%) y 

en el intervalo de temperaturas en que se produjeron. Las muestras de CSG 

activadas con ácido mostraron una primera zona (T<150 °C) característica de la 

eliminación de agua y volátiles ligeros (Pm% = 9,3) y una segunda zona extensa (T 

en el rango 150-500 °C) correspondiente a la descomposición térmica de celulosa y 

lignina (Pm% = 22). La pérdida de peso continua de 500 °C a 600 °C y se debió a la 

descomposición del carbón (Panicker et al., 2006). Como se observa en la (Tabla 

3-3), la activación ácida fue responsable de la elevada eliminación de celulosa 

(3,3%) y hemicelulosa (0.15%) en comparación con los materiales CSG crudos 

(50,7% y 18,7% respectivamente), mientras que el contenido de lignina permaneció 

casi inalterado (24,9%) (Liou, 2010a). Por otra parte, la activación de CSG con 

NaOH mostró una pérdida de peso de alrededor del 30,7% en la primera zona 

(T<170 °C), relacionada con la eliminación de agua y componentes volátiles. En la 

segunda y tercera zonas se produjo una pérdida de peso del 2,3% y el 7,9%. Por 

último, a temperaturas comprendidas entre 390 y 600 °C se produjo una pérdida 

de peso equivalente al 17,4%. Según Casoni et al (Casoni et al., 2019), la lignina, la 

celulosa y la hemicelulosa están íntimamente relacionadas en la estructura de la 

CSG, por lo que la descomposición térmica de cada una de ellas no puede 

analizarse por separado. Sin embargo, mientras que la degradación de la 
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hemicelulosa tiene lugar a bajas temperaturas, cabe esperar que la descomposición 

de la celulosa y la lignina se produzca a las temperaturas más altas (Ania y 

Raymundo-Piñero, 2019). La Tabla 3-3 muestra que el tratamiento con NaOH 

condujo a la eliminación casi completa de la lignina y la hemicelulosa, mientras 

que la celulosa también sufrió una reducción, pero en menor medida, como 

también constataron otros autores (Manmai et al., 2020; Zheng et al., 2009). 

 

 
Figura 3-1. Curvas TG/DTG para cáscara de semilla de girasol cruda y activada 

químicamente. a) CSG crudo, b) CSG-H (80%), y c) CSG-N (50%). 
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La Figura 3-2 muestra las micrografías SEM representativas obtenidas a partir de 

CSG crudo en las que se observa una estructura vegetal uniforme. Las micrografías 

muestran que el tratamiento con H3PO4 conservaba la estructura de canales, a 

diferencia del tratamiento con NaOH que mostró un cambio significativo.  

 

a. b. c. 

   

Figura 3-2. Micrografías SEM representativa de cáscara de semilla de girasol cruda 

y CSG activado con H3PO4 y NaOH. a) SEM-EDX de CSG crudo, b) CSG-H, y c) 

CSG-N. 

 

El tratamiento ácido mantuvo las características morfológicas del CSG ligadas a la 

lignina, mientras que el tratamiento alcalino produjo un cambio estructural 

importante ya que la lignina se redujo fuertemente (J. S. Kim et al., 2016; Prahas 

et al., 2008; Selvaraju y Bakar, 2017). 

 

Análisis y evaluación de la síntesis de carbón activado mediante un 

modelo de diseño compuesto central  

 

El efecto de las variables experimentales (temperatura de carbonización y 

concentración del agente activador) se investigó y optimizó utilizando un modelo 

DCC y la metodología de superficie de respuesta (RSM). El análisis de la varianza 

(ANOVA) para el BC activado tanto con H3PO4 como con NaOH mostró el R 

cuadrado (R2) de mejor ajuste estadístico que describe la correlación entre los datos 

experimentales y las variables de respuesta (QMB, SBET, Vmeso y Dp), y el valor P 

(<0,05) que indica que los efectos no se debieron a variaciones aleatorias (es decir, 

factores con efecto significativo, Tabla 8-1 – Anexo1). (Izquierdo et al., 2011). 
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Los valores de R2 se situaron en torno a 0,97-0,93 y 0,98-0,93 para los materiales 

sintetizados utilizando ácido y base como agentes activadores, respectivamente. La 

Figura 3-3 muestra las superficies de respuesta en función de la concentración de 

agente activante y de la temperatura de carbonización, manteniendo constante el 

tiempo tratamiento térmico (1 h). La superficie de respuesta (Figura 3-3a) muestra 

que el rango óptimo de temperatura de tratamiento térmico y concentración de 

H3PO4 se situó en torno a 450-600 °C y 50-80 % (p/p) respectivamente. Sin embargo, 

una temperatura de carbonización de 450 °C y una concentración de H3PO4 del 

78% en peso condujeron al BC con la mayor superficie específica BET (SBET) (1408 

m2 g-1), volumen mesoporoso (Vmeso) (1,71 cm3 g-1), diámetro medio de poro (Dp) 

(6,1 nm) y adsorción de azul de metileno (QMB) (526 mg g-1) (ver Tabla 8-2). El 

carbón activado sintetizado con NaOH como agente activante (Figura 3-3b), que 

exhibió los valores más altos de SBET y Vmeso, se obtuvo en rangos óptimos de 

temperatura de carbonización y concentraciones de NaOH de 550 y 600 °C y 50 y 

80 % (p/p) respectivamente. Por otro lado, se obtuvieron valores elevados de Dp y 

QMB a temperaturas de carbonización comprendidas entre 300 y 350 °C y 

concentraciones de NaOH entre 20 y 50 % (p/p). La Tabla 8-3 muestra que los 

valores más altos de SBET (204 m2 g-1) y Vmeso (0,45 cm3 g-1) se obtuvieron cuando la 

temperatura de carbonización y la concentración de NaOH fueron 600 °C y 50% 

(p/p) respectivamente, mientras que los valores más altos de Dp (20,7 nm) y QMB 

(394 mg g-1) se alcanzaron cuando estos valores fueron 300 °C y 50 % (p/p). 

 

Se utilizó un modelo matemático (Ecuación 1) para determinar las condiciones 

óptimas de síntesis de los carbones activados mesoporosos que presentaban la 

mayor adsorción de MB. Así, las condiciones óptimas para los BC sintetizados 

utilizando H3PO4 como agente activador serían 544 °C y una concentración de 

ácido del 80 % (p/p) (AC-544-80H), mientras que los materiales preparados con 

NaOH como agente activador pueden mostrar condiciones óptimas a 300 °C y 40% 

(p/p) (AC-300-40N). La Tabla 8-4 muestra la caracterización textural para ambos 

materiales sintetizados bajo las condiciones teóricas óptimas, exhibiendo SBET y QMB 

máximos de 1531 m2 g-1 y 536 mg g-1 para H3PO4 y 281 m2 g-1 y 304 mg g-1 para 

NaOH. 
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b. 

Figura 3-3. Efecto de interacción del tiempo de carbonización y el agente activador 

sobre las variables de respuesta (QMB, SBET, Vmeso y Dp); a. carbón activado 

sintetizado con el agente ácido (H3PO4), b. carbón activado sintetizado con el 

agente básico (NaOH). 

 

Caracterización fisicoquímica del carbón activado con la mayor capacidad 

de adsorción de MB 

 

La caracterización fisicoquímica del BC sintetizado se realizó para los mejores 

materiales obtenidos del modelo DCC (BC-450-78H, BC-300-50N) y en los que 

presentaban las condiciones óptimas de síntesis (BC-544-80H y BC-300-40N). El 

rendimiento de las muestras BC-450-78H, BC-300-50N, BC-544-80H y BC-300-40N 

fue del 36,8%, 6,18%, 32,5% y 8,31%, respectivamente. Como se observó en los 

materiales sintetizados utilizando H3PO4 como agente activador, el rendimiento 

disminuyó a medida que aumentaron las temperaturas del tratamiento térmico, 

como se ha sugerido en otros estudios. Estas altas temperaturas de carbonización 

pueden conducir a la liberación de más volátiles, lo que reduciría la cantidad de 

BC obtenida mostrando rendimientos (32%-33%) similares a los obtenidos en este 

trabajo (Girgis et al., 2011; Liou, 2010a). Además, la cantidad obtenida de los 

materiales activados con NaOH fueron unas 5 veces inferiores a los obtenidos 

cuando se utilizó ácido fosfórico como agente activador y con valores similares a 

los ya reportados por Baysal et al. (Baysal et al., 2018a), quienes también utilizaron 
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NaOH para sintetizar BC a partir de médula de girasol, obteniendo un 

rendimiento que oscilaba entre el 9% y el 10%. (Foo y Hameed, 2012). 

 

La Figura 3-4 muestra las micrografías SEM del material BC: (a) BC-450-78H, (b) 

BC-300-50N, (c) BC-544-80H, y (d) BC-300-40N. Como se muestra en la Figura 3-4 a 

y c a diferentes aumentos, la superficie de los materiales sintetizados con ácido 

presenta una morfología con estructura porosa como resultado de la eliminación 

del H3PO4 durante la carbonización, dejando libre el espacio previamente ocupado 

por el agente activador (H. Deng et al., 2010). Según Girgis et al. (Girgis et al., 

2011), cuando se usa H3PO4 como agente activador en la carbonización de cáscaras 

de semillas de girasol a 500 °C, el material lignocelulósico sufre deshidratación, 

hidrólisis y redistribución de biopolímeros (es decir, escisión de enlaces éter entre 

la lignina y la celulosa) y alteraciones estructurales debidas al tratamiento térmico, 

provocando primero una expansión de la estructura celular seguida de una 

contracción regulada causada por el espacio ocupado por el H3PO4. Además, estos 

resultados concuerdan muy bien con los datos reportados en la Tabla 3-3, donde se 

observa una fuerte eliminación de celulosa y hemicelulosa más que de lignina en 

las muestras tratadas con ácido. Las temperaturas de carbonización de los 

materiales BC-450-78H y BC-544-80H fueron inferiores a la temperatura de 

descomposición de la celulosa-lignina, conservándose la estructura relacionada con 

la lignina. Las Figura 3-4b y 4-4d muestran micrografías SEM de materiales 

sintetizados con NaOH como agente activador que presentan una morfología 

irregular y colapsada que indica un fuerte daño superficial causado por el NaOH. 

Los datos de la Tabla 3-3 indican una fuerte eliminación de lignina y hemicelulosa, 

dejando principalmente celulosa en las muestras tratadas con NaOH. La base 

puede atacar eficazmente el enlace entre la lignina y la hemicelulosa en los 

complejos lignina-carbohidrato (LCC); en particular, escinde los enlaces éter y éster 

en la estructura CSG. El NaOH también es eficaz para escindir los enlaces éster y 

carbono-carbono (C-C) en las moléculas de lignina. Esta naturaleza de reacción del 

NaOH se incrementa al aumentar la concentración de NaOH (Islam et al., 2015; J. 

S. Kim et al., 2016). 
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a. b. 

 
c. d. 

 
Figura 3-4. Micrografías SEM de carbón activado: a) BC-450-78H, b) BC-300-50N, c) 

BC-544-80H, d) BC-300-40N. 

 

Las isotermas de adsorción-desorción de N2 de los BC se muestran en la Figura 

3-5a. Las isotermas de los materiales BC-450-78H y BC-544-80H se puede clasificar 

como de tipo IV con bucle de histéresis H3, que es característico de un sólido 

mesoporoso de hendidura estrecha (K. S. W. Sing, 1985). Por otra parte, las 

isotermas de los materiales BC-300-50N y BC-300-40N se clasifican como tipo IV 

con laso de histéresis H3 a menudo asociado con agregados de partículas en forma 

de placa que dan lugar a poros en forma de hendidura (Tang et al., 2015). 
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La Figura 3-5b muestra los espectros DRIFT del material BC (BC-450-78H, BC-300-

50N, BC-544-80H, BC-300-40N,) comparado con carbón activado comercial 

(ACcom). Los materiales activados con ácido BC-450-78H y BC-544-80H mostraron 

varios picos en la región comprendida entre 1800 y 800 cm-1. La muestra BC-544-

80H mostró una banda a 1630 cm-1 asociada a modos de vibración de enlaces C=C o 

grupos -C=O altamente conjugados con el anillo aromático de grupos quinona 

procedentes de la lignina (Nishimiya, 1998; Z. M. Wang et al., 2002). junto con 

bandas a 1770 y 1320 cm-1, probablemente debidas a la presencia de grupos 

carbonilo, y dos señales débiles a 895 y 850 cm-1 atribuidas a especies -C=C-. La 

muestra BC-450-78H mostró la banda a 1620 cm-1 correspondiente a la presencia de 

enlaces C=C o grupos -C=O en quinonas. Este mismo espectro BC-450-78H también 

mostró una banda a 1300 cm-1 (asociada a la presencia de grupos -C=O) y las 

señales a 897 y 841 cm-1 (atribuidas a enlaces -C=C-). Sin embargo, las señales a 

1300 y 895 también pueden deberse a vibraciones de estiramiento P=O en P-O-C de 

aromáticos y P=OOH procedentes de H3PO4 (H. Deng et al., 2010; Kumar y Jena, 

2016). 

 

Los espectros DRIFT de las muestras BC-300-40N y BC-300-50N revelaron la 

presencia de bandas a 2940-2920 y 2860-2850 cm-1 asignadas al estiramiento CH 

sp3. Sin embargo, el BC-300-50N también mostró la presencia de bandas a 1770 cm-

1 probablemente debidas a grupos -C=O procedentes de la deshidrogenación de la 

celulosa a 300 °C (Nishimiya, 1998) señales a 881 y 781 cm-1 atribuidas a -C=C- y 

aromáticos, respectivamente, provenientes de residuos de lignina. La desaparición 

de las bandas a 881 y 781 cm-1 se observó cuando la concentración de NaOH fue 

del 40% en peso. Por otra parte, el espectro DRIFT del carbón activado comercial 

(ACcom) mostró señales en 1510, 1340 y 926 cm-1 probablemente debidas a -C=C- 

de aromáticos y deformaciones CH2 (Baysal et al., 2018a; Islam et al., 2017; Mistar 

et al., 2020; Pezoti et al., 2016; Ponomarev y Sillanpää, 2019; Y. Sun y Webley, 2010). 
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a. b. 

 

 
Figura 3-5. Determinación de a) adsorción – desorción de N2 del carbón activado a 

77 K, y b) Espectro de DRIFT del BC. 

 

La composición química de la superficie se estudió mediante análisis XPS, como se 

muestra en la Figura 3-6. Se deconvolucionaron los espectros C1s, O1s y P2p de los 

materiales activados con ácido fosfórico. El espectro C1s XPS en todos los 

materiales reveló la presencia de los grupos funcionales: C-C hidrocarburo o C-

H/carbono adventicio (284.1-284.4 eV), C-OH, carbono amorfo, hidroxilo o éter 

carbono aromático (284.8-285.2 eV), carbonilo -C-O-C (285.5-286.1 eV), O-C=O 

carboxilo, enlaces éter -C-O (286.3-287.6 eV) y enlaces C=O (alrededor de 287.8 eV) 

(Bedia et al., 2018; Montoya y Petriciolet, 2012; M. Smith et al., 2016), mientras que 

los materiales BC-544-80H y ACcom presentaron señales en la región C1s 

correspondientes a satélites π-π* de especies carbonosas debido a carbono grafitico 

(289,5 y 295,3 eV) (Fujimoto et al., 2016). El espectro O1s XPS mostró dos rangos 

intensos similares, uno entre 530,0 y 531,6 eV, asignado al carbonilo O=C, y el otro 

entre 532,7 y 533,3 eV atribuido a los grupos C-OH y O-C, para todos los 

materiales excepto para el BC-450-78H que presentó un pico intenso a 533,82 eV 
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asociado al oxígeno quimisorbido (Bedia et al., 2018). También se observó la señal 

de H2O quimisorbida alrededor del intenso pico a 535,9 eV (Puziy et al., 2008). Por 

otro lado, el espectro P2p XPS de ambos materiales mostró un pico intenso 

alrededor de 134.1 eV asociado a grupos P-O-C y fósforo pentavalente en fosfatos o 

especies C-O-PO3 (Elmouwahidi et al., 2017). 

 



 88 

 
Figura 3-6. Espectros XPS C1s, O1s y P2p de carbón activado activados con H3PO4 y 

NaOH: a) BC-544-80H, b) BC-450-78H, c) BC-300-50N, d) BC-300-40N, e) ACcom. 
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La caracterización DRIFT y XPS reveló rasgos compatibles con la presencia de 

residuos de lignina (naturaleza aromática) y especies carbonosas grafíticas en los 

materiales BC-544-80H, mientras que los BC que utilizaron NaOH como agente 

activante mostraron varias especies compatibles con la descomposición de la 

celulosa (alifáticas) y, en menor medida, algunas especies aromáticas.  

 

En la Figura 3-7 se muestran las curvas de titulación potenciométrica con n-

butilamina de las muestras de BC-544-80H, BC-450-78H, BC-300-50N, BC-300-40N 

y ACcom. Según los datos obtenidos, los materiales BC-544-80H, BC-450-78H 

mostraron valores de Ei superiores a 100 mV (458 y 416 mV respectivamente) 

debido a la presencia de sitios ácidos muy fuertes. Sin embargo, los materiales 

ACcom, BC-300-40N y BC-300-50N (valores Ei de 14, -1 y -26 mV respectivamente) 

mostraron sitios ácidos muy débiles o inexistentes. La Tabla 8-5 muestra el punto 

de carga cero de los materiales BC-544-80H, BC-450-78H, ACcom, BC-300-50N y 

BC-300-40N, que es de 4.2, 4.6, 5.4, 6.5 y 7.1 respectivamente. Estos valores de PZC 

disminuyen paralelamente al incremento de la acidez (Ei). Estas características 

químicas superficiales indican la posibilidad de diferentes interacciones entre 

adsorbatos y BCs. 

 
 

Figura 3-7. Titulación potenciométrica de carbón activado activados con H3PO4 y 

NaOH en condiciones óptimas de síntesis y carbón activado comercial. 
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Pruebas de adsorción de azul de metileno, ibuprofeno y diclofenaco sobre 

los carbones activados 

 

Se realizaron ensayos de adsorción de MB, DI e IB a pH 6,5 para estudiar las 

interacciones entre las moléculas orgánicas y los carbones activados. En los 

ensayos de adsorción de DI e IB, las especies predominantes al pH de trabajo 

fueron las especies aniónicas o desprotonadas (DI- e IB- pH > pKa). Al pH de 

trabajo, las superficies BC-544-80H, BC-450-78H y ACcom presentan una carga 

neta negativa (PZC<pH). Esta condición dificultaría la adsorción de DI e IB. 

 

La Figura 3-8a muestra la adsorción de DI (0,5-1000 mg L-1) sobre diferentes 

materiales de BC, siendo la mayor capacidad de adsorción la de la muestra BC-544-

80H, seguida de BC-450-78H, ACcom, BC-300-40N, y BC-300-50N con valores Qeq 

de 692, 555, 32, 24, 13 mg g-1 respectivamente. Estos resultados indicaron que los 

valores Qeq aumentaban al aumentar la superficie específica del material, lo que 

inicialmente podría estar asociado a interacciones inespecíficas (fisisorción). Sin 

embargo, la mayor capacidad de adsorción de DI sobre BC tratado con ácido 

sugiere la contribución de otros mecanismos de adsorción probablemente debidos 

a la interacción de la molécula de DI- con grupos funcionales superficiales 

presentes en el material carbonoso como -C-OH, entre otros, identificados por XPS 

y DRIFT. Estas interacciones junto con las inespecíficas mencionadas 

anteriormente explicarían los altos valores de Qmax obtenidos para los materiales 

BC-544-80H, y BC-450-78H a pesar que su superficie neta está cargada 

negativamente (4.21 y 4.63 PZC), respectivamente. se ha sugerido que las 

interacciones a través de la formación de enlaces de hidrógeno entre los grupos -

COOH y C-O de los carbones activados y DI a valores de pH en el rango 

4,2<pH<10,0 junto con las interacciones de grupos fosfato serían responsables de la 

adsorción de las moléculas (Bhadra et al., 2016a). Además, podrían también existir 

interacciones dispersivas entre los electrones π del anillo aromático del DI y 

electrones π de especies carbonosas grafíticas (Moral-Rodríguez et al., 2019). 

También se pueden considerar las interacciones hidrofóbicas entre el diclofenaco 

(Log Kow= 4.51) y las superficies del carbón como un posible mecanismo de 

adsorción (Nam et al., 2014). Por otro lado, BC-544-80H y BC-450-78H mostraron el 

mayor diámetro de poro con características mesoporosas, condiciones que 

permitirían que el mecanismo de llenado de poros participara en la mejora de la 
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adsorción de diclofenaco (Inyang y Dickenson, 2015). Como se mencionó en el caso 

de los Carbones activados preparados mediante tratamiento ácido, la lignina se 

eliminó de forma parcial y probablemente también se carbonizó en parte, dejando 

diferentes especies orgánicas como fenoles, ésteres y otros grupos funcionales 

oxigenados. Esta materia orgánica no carbonizada, que podría ser de naturaleza 

aromática, puede interactuar con las moléculas de diclofenaco a través del 

conocido mecanismo denominado difusión y partición, en el que el diclofenaco 

adsorbido puede transferirse a la matriz carbonácea (Inyang y Dickenson, 2015). 

También podían producirse interacciones π aromáticas entre el diclofenaco y las 

especies aromáticas no carbonizadas. (Alvear-Daza et al., 2022) 

Aunque los carbones tratados con NaOH presentaban una ligera carga superficial 

neta positiva (véase PZC), la cantidad de diclofenaco adsorbida en estos materiales 

fue baja. Esta escasa capacidad de adsorción puede explicarse por los bajos valores 

de superficie específica y volumen mesoporoso de estos materiales. Del mismo 

modo, en comparación con los carbones activados modificados con ácido, estos 

materiales mostraron una elevada eliminación de lignina en lugar de hemicelulosa 

y celulosa, que no pudieron carbonizarse totalmente dejando materia orgánica 

alifática dentro del material e impidiendo tener interacciones π aromáticas entre el 

DI y la superficie del adsorbente. Otro hallazgo importante es que los carbones 

activados tratados con NaOH no mostraron la presencia de señales satélites π-π* 

debidas a especies grafíticas que pudieron afectar negativamente a la adsorción del 

diclofenaco. (Moral-Rodríguez et al., 2019). 

 

Por otro lado, aunque la muestra de ACcom mostró valores de superficie específica 

(852 m2 g-1) altos y en el orden de los de los adsorbentes preparados por activación 

ácida (1408 y 1531 respectivamente), la pobre adsorción de DI se atribuyó a su 

menor diámetro de poro y a la escasa presencia de grupos funcionales oxigenados. 

 

La Figura 3-8b muestra que la adsorción de IB (0.5-200 mg L-1) en las muestras de 

carbón activado mostró patrones de adsorción similares a los del DI. Los valores 

Qeq fueron 105, 81, 43, 3,8, 4 mg g-1 para BC-544-80H, BC-450-78H, ACcom, BC-

300-40N, y BC-300-50N respectivamente. Como se mencionó anteriormente para la 

adsorción de DI, estos valores disminuyeron paralelamente a la caída de SBET. 

También en este caso, en las condiciones experimentales (pH 6,5), la molécula de IB 

presentó una carga negativa (por deprotonación del grupo -COOH) que 
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dificultaría su adsorción en la superficie del BC modificado con ácido (también en 

el ACcom) que presentaría una carga neta negativa. Sin embargo, estos materiales 

mostraron la mayor adsorción de IB, probablemente debido a interacciones del 

tipo π-π entre IB- (aceptor π) y los anillos bencénicos aromáticos (donante π) del 

adsorbente. (Mestre et al., 2019a). Los grupos -C-OH de la superficie de los BC 

también podrían interactuar mediante enlaces de hidrógeno con los grupos 

carboxílicos del IB y a través de fuerzas de Van der Waals (Guedidi et al., 2013). 

 

Similar a lo reportado por Mestre et al. (Mestre et al., 2019a) el material ACcom, 

que también presentaría repulsión electrostática con las moléculas objetivo, tiene 

una mayor fracción de superficie microporosa (sólo el 40% del SBET se asigna a la 

presencia de mesoporos) que podría ser responsable de los efectos de exclusión por 

tamaño, reduciendo así la capacidad de adsorción de ibuprofeno. 

 

Para BC-300-40N y BC-300-50N se observó una disminución drástica de su 

capacidad de adsorción. A pH 6.5 las principales especies de ibuprofeno en 

solución están desprotonadas, y la carga superficial neta del material sería 

ligeramente positiva (cuando el pHPZC>pH de la solución), lo que sugiere una 

interacción electrostática débil beneficiosa. Así pues, los bajos valores de SBET de los 

carbones activados sintetizados con NaOH como agente activador parecen ser la 

razón principal de su baja adsorción de IB.  

 

La adsorción del colorante catiónico MB+ a pH 6.5 en las diferentes muestras de BC 

(Figura 3-8c) siguió el orden BC-544-80H > BC-450-78H > BC-300-40N > BC-300-

50N > ACcom con valores Qeq de 546, 526, 304, 243, 119 mg g-1, respectivamente. 

Para los carbones modificados con ácido fosfórico, los posibles mecanismos 

pueden incluir interacciones electrostáticas entre las especies superficiales -COO- o 

fosfato y C-PO3- cargadas negativamente del adsorbente y el colorante catiónico, 

MB+ (Sumalinog et al., 2018). La elevada superficie específica de los BC tratados 

con ácido también puede contribuir a la adsorción de MB. Otros mecanismos de 

adsorción responsables de la adsorción del colorante pueden implicar enlaces de 

hidrogeno (con el grupo amino de la molécula) e interacciones π aromáticas 

(Vargas et al., 2011). 
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En comparación con la adsorción de IB y DI en los BC sintetizados utilizando 

NaOH como agente activador, la adsorción de MB- en BC-300-40N > BC-300-50N 

experimentó un aumento significativo, probablemente debido a las interacciones 

entre el átomo N del grupo amino del colorante y los grupos COOH y C-OH a 

través de enlaces de hidrogeno junto con interacciones electrostáticas. (Spagnoli 

et al., 2017). 

 

a. 

 

b. 

 
c. 

 

 

Figura 3-8. Isoterma de adsorción de compuestos farmacéuticos y colorante: a) DIC 

en la concentración inicial de 1000 mg L-1, b) IBU en la concentración inicial de 200 

mg L-1, y c) MB en la concentración inicial de 1000 mg L-1 (pH=6.5; T= 25 °C; 40 rpm 

durante 24 h) 
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En cambio, la capacidad de adsorción del ACcom fue menor, lo que puede 

atribuirse a la restricción de difusión del MB en la estructura porosa, compuesta 

principalmente por microporos (diámetro medio de 2.04 nm) y las dimensiones 

moleculares del MB (anchura, 1.43 nm; profundidad, 0.61 nm; y grosor, 0.4 nm), 

que podrían afectar negativamente a la adsorción del colorante. (L. Sun et al., 

2013). Entre las tres moléculas, el diclofenaco presenta las dimensiones más 

pequeñas (0.97 x 0.96 nm), por lo que su difusión se vio menos afectada por la 

presencia de poros estrechos. Los posibles mecanismos de adsorción analizados en 

este trabajo se ilustran en el Esquema 3-1 – Anexo 2. 

 

Se analizaron modelos de isotermas de Langmuir, Temkin y Freundlich para 

estudiar la adsorción de DI, IB y MB (véase la Tabla 8-8 y Tabla 8-10). Para evaluar 

el ajuste de cada modelo de isoterma, se calcularon el coeficiente R-cuadrado (R2) y 

la desviación estándar normalizada ∆q (%) (Juang et al., 2002). Los resultados 

mostraron que el mejor ajuste para DI se consiguió con la isoterma de Langmuir 

para todos los materiales BC-544-80H, BC-450-78H, ACcom, BC-300-40N y BC-500-

50N, obteniéndose valores de Qmax de 725, 614, 46, 27 y 15 mg g-1 y factor de 

separación (KL), una constante adimensional (Khan et al., 2013), con la mayor 

afinidad de adsorción de 1.5x10-3 L mg-1 para la muestra BC-450-78H (porque KL< 

1). Por otro lado, la adsorción de IB mostró un buen ajuste con la isoterma de 

Langmuir para los materiales BC-544-80H, BC-450-78H, ACcom, BC-300-40N, y 

BC-300-50N con valores Qmax de 217, 204, 76, 5, y 6 mg g-1 y KL alrededor de 

5.91x10-3, 5.35x10-3, 1.45x10-2, 4.4x10-2, y 3x10-3 L mg-1 respectivamente. Estos valores 

sugieren una adsorción favorable de IB sobre estos materiales. 

 

Por último, la adsorción de MB en los materiales BC-544-80H, BC-450-78H, BC-300-

40N, BC-300-50N y ACcom también se ajustó muy bien a la isoterma de Langmuir, 

con valores de Qmax de 755, 533, 390, 384 y 151 mg g-1, el factor de separación (KL) 

de 1.8x10-3, 1.2x10-3, 3.12x10-3, 2.69x10-3 y 6.6x10-3 L mg-1, lo que indica que la 

adsorción fue favorable. (Álvarez-Torrellas y Muñoz y et al., 2016),  

 

Los resultados experimentales mostraron que la muestra BC-544-80H tiene la 

mayor capacidad de adsorción para los adsorbatos IB, DI y MB. En comparación 

con informes recientes sobre materiales adsorbentes procedentes de residuos 

lignocelulósicos, como el carbón activado de agave sisalana (325 mg g-1 de IB). 
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(Mestre et al., 2019a), semillas de durazno (141.2 mg g-1 de IB) y carbón activado de 

cáscara de arroz (239,8 mg g-1 de IB) (Álvarez-Torrellas y Muñoz y et al., 2016), 

carozos de aceituna (11.07 mg g-1 de DI) (Larous y Meniai, 2016a), carbón activado 

de torta de residuos de aceituna (56.2 mg g-1 de DI) (Baccar et al., 2012a), y carbón 

activado de cáscara de mangostán (1193 mg g-1 de MB) (Nasrullah et al., 2019) estos 

valores de Qmax sugieren que aplicando el diseño de experimentos para optimizar 

la síntesis del material adsorbente a partir de CSG, se generó un material 

adsorbente eficiente para eliminar los compuestos farmacéuticos de soluciones 

acuosas (Alvear-Daza et al., 2022). 

La síntesis de carbón activado a partir de CSG ha sido explorada recientemente por 

diferentes investigadores. Sin embargo, en algunos de estos estudios se utilizaron 

diferentes tipos de agentes activadores o métodos de síntesis. Además, no incluían 

información sobre la adsorción de DI e IB que son moléculas que presentan hoy en 

día un gran interés para removerlas de fuentes hídricas. Por ejemplo, el carbón 

activado reportado por (Baytar et al., 2018a), que se sintetizó utilizando ZnCl2 

como agente activante en una proporción ZnCl2/muestra de 1:1 y tratamiento por 

microondas o térmico (a 400-600°C), mostró una estructura microporosa con un 

SBET de 1511 m2 g-1. Además, los espectros FT-IR detectaron la presencia de grupos 

funcionales carbonilo, éter y ésteres tras la síntesis (Alvear-Daza et al., 2022).  

Por otra parte, (Girgis et al., 2011) describieron un carbón activado mesoporoso con 

una SBET de 437 m2 g-1 preparado mediante activación con H3PO4 (50 % p/p) y 

tratamiento térmico a 500 °C. Este carbón activado reveló una capacidad de 

adsorción del colorante MB de alrededor de 38 mg g-1. Finalmente, (Foo y Hameed, 

2011a), reportaron un carbón activado sintetizado por activación con solución de 

K2CO3 para lograr una relación de impregnación de 1:1.5 (p/p%) con tratamiento 

térmico a 400-600 °C en un horno de microondas, el cual exhibió alta adsorción de 

MB (capacidad de adsorción de 473 mg g-1) una importante área superficial 

específica de 1411 m2 g-1. De igual manera identificaron varios grupos funcionales 

superficiales como -CH2 (alquilo), -C-O-C- (éster, éter y fenol), y -C-O con alta 

capacidad de adsorción de 473 mg g-1. La Tabla 8-7 (anexo1) muestra que los 

materiales aquí reportados exhibieron el mayor Qmax de adsorción de MB en 

comparación con otros materiales basados en residuos lignocelulósicos reportados 

en la literatura. 
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Pruebas cinéticas de adsorción 

 

La cinética de adsorción de MB, IB y DI se estudió mediante los modelos de 

pseudo-primer, pseudo-segundo, de difusión intrapartícula y de Elovich (Ecs. 9-11 

en material suplementario) en el material BC-544-80H, que mostró la mayor 

capacidad de adsorción. Las comparaciones entre los datos experimentales y los 

predichos por el modelo se realizaron utilizando el coeficiente al cuadrado (R2) y la 

desviación estándar normalizada ∆q (%). 

Los parámetros cinéticos (Tabla 8-9) mostraron una baja desviación estándar (q) de 

9.41, 8.65 y 7.26 para DI, IB y MB respectivamente. Los resultados revelaron que la 

cinética de pseudo-segundo orden se ajustó muy bien (R2 = 0,99) para todas las 

moléculas), describiendo el proceso de adsorción que ocurre en la muestra BC-544-

80H. Los valores de K2 calculados para DI, IB y MB fueron 0.011, 0.015 y 0.012 g 

mg-1 min-1 respectivamente, lo que sugiere que las velocidades de adsorción de las 

diferentes moléculas fueron muy similares. 

 

La Tabla 8-9 enumera los parámetros cinéticos para las moléculas objeto de estudio 

donde se obtuvieron valores de desviación estándar relativamente bajos (q = 9.41, 

8.65 y 7.26, respectivamente para DI, IB y MB), lo que sugiere una buena 

concordancia con los datos experimentales. Por otra parte, los valores de R2 = 0.99 

para todas las moléculas prueba indicaron que el modelo de pseudo-segundo 

orden es más adecuado para describir el proceso de adsorción en el material BC-

544-80H. Este modelo sugiere que el proceso de adsorción está controlado por una 

tasa de ocupación de los sitios de adsorción, que es proporcional al cuadrado del 

número de sitios desocupados. Estos resultados concuerdan con datos anteriores 

sobre la adsorción ibuprofeno, diclofenaco y azul de metileno en carbones 

activados procedentes de residuos lignocelulósicos, como el Agave sisalana 

(Mestre et al., 2019a). carozo de aceituna (Mansouri et al., 2015) y aserrín de pino 

(Álvarez-Torrellas y Muñoz y et al., 2016).  

 

Según la Figura 3-9, el ajuste lineal de los modelos muestra una etapa inicial en la 

que se produce una adsorción rápida. Aunque el modelo de difusión interpartícula 

no proporcionó un buen ajuste con los datos experimentales, se pudo observar que 

en su trazado (Figura 3-9 c) hay tres etapas separadas. La primera etapa implica la 

difusión del adsorbato a través de la solución hasta la superficie externa del 
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adsorbente, la segunda etapa debida a efectos de difusión interpartícula de las 

moléculas de colorante y compuestos farmacéuticos a través de los poros del 

sólido, y la tercera es la etapa final de equilibrio (Ahmad y Rahman, 2011). 

Además, la gráfica no presenta un corte con el origen, lo que indica que el proceso 

intrapartícula en la solución de DI, IB y MB sobre el AC-544-80H no sería el único 

paso que controlaba la velocidad. La velocidad de adsorción también pudo verse 

influida por otros mecanismos, como la difusión de la película y la adsorción de las 

moléculas en el interior de los poros (Fan et al., 2017). Los valores de Kpi, Ci y R2 

determinados para las tres etapas se recogen en la Tabla 8-12. Los valores 

calculados de Ci son todos distintos de cero, lo que confirma que la difusión en los 

poros del adsorbente no es el único mecanismo que controla la velocidad de 

adsorción. (Sumalinog et al., 2018). La adsorción de DI dio lugar a valores de Ci 

más altos, lo que sugiere que el efecto de la capa límite es mayor para la absorción 

de esta molécula en comparación con la adsorción de MB e IB. (Mahmoud et al., 

2012).  
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Figura 3-9. Ajustes cinéticos de adsorción para DIC, IBU y MB en CA activados con 

ácido fosfórico (25 ºC), utilizando los modelos cinéticos: a) pseudo-primer orden, 

b) pseudo-segundo orden, c) difusión intrapartícula y d) modelo de Elovich. 

 

Por último, para distinguir entre el transporte por difusión en película (transporte 

desde la capa límite hidrodinámica localizada alrededor del adsorbente hasta la 

superficie externa del adsorbente) y difusión interpartícula (transporte al interior 

de la partícula adsorbente a través de la difusión por el líquido del poro), se evaluó 

el modelo de Boyd el cual permite identificar la etapa controlable de la 

transferencia de masa durante la adsorción. La Figura 3-10 muestra el diagrama de 

Boyd, en el que la gráfica lineal para la adsorción de todas las concentraciones 

iniciales de DI, IB y MB no pasa por el origen. Esto sugiere que el proceso de 

adsorción está controlado por la difusión de la película (Ahmad y Rahman, 2011) 

(Alvear-Daza et al., 2022). 

 
Figura 3-10. Boyd plot for the adsorption of DIC, IBU and MB on AC-544-80H 
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experimentales óptimas, como la temperatura de tratamiento térmico y la 
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fisicoquímicas y de adsorción. Los valores óptimos de las temperaturas de 

tratamiento térmico fueron 450 y 300 °C con las concentraciones más altas de 78% 

(p/p) para H3PO4 y 50% (p/p) para NaOH, respectivamente. Los valores 

optimizados a través del modelo fueron 544 °C y 80% (p/p) de H3PO4, y 300 °C y 

40% (p/p) de NaOH. 

 

El análisis XPS de las muestras BC-544-80H y BC-450-78H confirmó una 

modificación química de la superficie a través del espectro P2p que mostraba 

grupos funcionales asociados al enlace P-O-C. adicionalmente análisis DRIFT 

mostró señales a 1300 y 895 también pueden deberse a vibraciones de estiramiento 

P=O en P-O-C de aromáticos y P=OOH procedentes de H3PO4, y valores de ácides 

de 458 y 416 mV respectivamente. Características de superficie que sugirieren 

fuertes interacciones a través de la formación de enlaces de hidrógeno y los 

fármacos.  

 

Los resultados revelaron que el material con mayor superficie específica (1531 m2 g-

1), debido principalmente a la presencia de mesoporos, fue el BC-544-80H activado 

con 80% (p/p) de ácido fosfórico y tratamiento térmico a 544 °C. Este material 

mostró la mayor capacidad de adsorción para azul de metileno, diclofenaco e 

ibuprofeno, con capacidades de adsorción experimentales de 546, 692, 105 mg g-1, 

respectivamente, y ajustadas al modelo de Langmuir. El modelo cinético de 

pseudo-segundo orden resultó más adecuado para describir la velocidad de 

adsorción de las moléculas ensayadas.  
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Capítulo 4 
 

4. Rendimiento y optimización de la adsorción de 

diclofenaco e ibuprofeno sobre carbón activado en 

muestras de aguas subterráneas naturales 

 

Resumen 

 

Se sintetizó un BC con altas propiedades adsorbentes bajo condiciones optimizadas 

en el capítulo anterior (concentración de agente activante, H3PO4 80% (p/p) y 

temperatura de carbonización de 544 °C). El BC sintetizado presentó una superficie 

especifica BET de 1531 m2 g-1, un volumen de poro de 0,98 cm3 g-1 y un tamaño de 

poro promedio de 5.5 nm. Además, la morfología y las características 

fisicoquímicas del BC se evaluaron mediante técnicas SEM-EDS, TG, XPS y FT-IR. 

El material se utilizó para estudiar la adsorción de compuestos farmacéuticos 

antiinflamatorios como el ibuprofeno (IB) y el diclofenaco (DI) en muestras de 

aguas subterráneas naturales. Con el fin de obtener la máxima eficiencia de 

adsorción de cada una de las moléculas, se optimizaron los efectos de parámetros 

como el pH, la dosis de carbón activado y la concentración inicial de IB o DI 

mediante un diseño estadístico de composición central (DCC). 

 

Los resultados revelaron que las condiciones óptimas para eliminar DI e IB de 

muestras de aguas subterráneas naturales utilizando el BC sintetizado fueron 

valores de pH de 8,0 y 7,0, una dosis de BC de entre 0,79 y 1,0 g L-1, y un tiempo de 

contacto de 60 min para DI e IB, respectivamente. Se obtuvo también un 

procedimiento exitoso para desorber ambos contaminantes del BC, mediante el uso 

de eluciones con soluciones de acetonitrilo, lo que permitió el estudio posterior de 

reutilización, cuyos principales resultados fueron que el BC redujo después de 

cuatro ciclos de reutilización su eficiencia de adsorción en alrededor del 28 y 34% 

para diclofenaco e ibuprofeno, respectivamente. Por último, se estudió el efecto de 

iones, como el nitrato, carbonato/bicarbonato y el sulfato en concentraciones 
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habitualmente encontradas en agua subterráneas naturales sobre la adsorción de 

ambos contaminantes en el BC, utilizando agua desionizada (Milli-Q). 

 

Metodología  

 

Materiales y reactivos 

 

Ácido fosfórico (H3PO4) 85 % (p/v) (Anedra®), hidróxido de sodio en perlas 

(NaOH) 94 % (p/p) (Anedra®), ácido clorhídrico (HCl) 37% (p/p) (Anedra®), 

acetonitrilo (CH3CN) (Grado HPLC PanReac-AppliChem), sulfato sódico (Na2SO4) 

99t% (Sigma-Aldrich), nitrato sódico (NaNO3) 99 % (Sigma-Aldrich), bicarbonato 

sódico (NaHCO3) 99. 7 % (Sigma-Aldrich), diclofenaco sódico (Parafarm-Saporiti), 

R/S-ibuprofeno (Parafarm-Saporiti) con una pureza del 99.3% y 99.5%, 

respectivamente. 

 

Test de absorción de DI e IB 

 

En este capítulo se estudió la optimización de las condiciones de operación de 

adsorción en el carbón activado. El montaje experimental evaluó el efecto de variar 

el pH, concentración inicial de ambos contaminantes, concentraciones iniciales de 

BC y el efecto de la temperatura, se determinaron las variables termodinámicas 

para cada fármaco de interés, posteriormente se evaluaron las condiciones de 

desorción para lograr determinar el potencial de reuso del carbón activado en la 

adsorción de DI e IB. Para realizar estos, las soluciones de los contaminantes 

conteniendo el adsorbente se agitaron a 250 rpm con un agitador magnético 

durante un periodo de tiempo de 1 a 5 horas, para alcanzar el equilibrio de 

adsorción. Posteriormente, cada solución se separó del adsorbente mediante 

centrifugación a 10.000 rpm, durante 5 min y se filtró con membranas de PTFE de 

0,45 mm. Finalmente, se analizó la solución mediante un espectrofotómetro UV-vis 

(ver capítulo 2, sección 2.5 – 2.8). La síntesis de BC se realizó siguiendo la 

metodología previamente descripta en el capítulo 3. Brevemente, una cantidad de 

cáscara de semilla de girasol fue tratada con ácido fosfórico (80% p/p) (como 

agente activador) y posteriormente carbonizada en atmosfera enriquecida con N2 a 

544 °C durante 1 h (5 °C min-1 velocidad de calentamiento) utilizando un horno 

Estigia ® (Argentina) (Alvear-Daza et al., 2022). 
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Determinación de las condiciones óptimas de adsorción de IB y DI en 

matrices de aguas subterráneas naturales 

 

Las muestras de agua subterránea natural se obtuvieron de un pozo ubicado en 

una comunidad periurbana cercana a la ciudad de La Plata (Argentina). Las 

características fisicoquímicas del agua subterránea natural se resumen en la Tabla 

4-1. La optimización de los procesos de adsorción se estudió utilizando una 

metodología de superficie de respuesta (RSM) de tipo diseño experimental 

compuesto central (DCC) - 23 en 3 bloques por triplicado, generando diecisiete 

rutinas experimentales para cada contaminante. El DCC se realizó empleando el 

software Statgraphics Centurion XVI (versión 16.1.03), como se muestra en la Tabla 

4-2 en donde las cantidades de BC (0,3 - 1 g L-1), pH (4 - 10), y concentración inicial 

de IB/DI (6,5 - 25 mg L-1) se eligieron como factores experimentales y cuya 

adsorción se evaluó a tiempos de contacto de 90 min. Se emplearon las condiciones 

óptimas para llevar a cabo los experimentos del reuso del BC para la adsorción. 

Por último, se estudió en agua desionizada (Milli-Q) el efecto de iones como el 

nitrato (en concentraciones de 10 a 40 mg L-1), especies carbonato/bicarbonato (en 

concentraciones de 300 a 600 mg L-1) y sulfatos (en concentraciones de 4 a 10 mg L-

1), que suelen estar presentes en las muestras de agua subterránea natural, sobre la 

adsorción de DI e IB. 

 

Tabla 4-1. Caracterización fisicoquímica de muestras de agua subterránea. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

Parámetros Resultados Unidades 

Alcalinidad 409,2 mg L-1 CaCO3 

Arsénico 0,04 mg L-1 

Conductividad eléctrica 961 µS cm-1 

pH 8,0  

Calcio 7,90 mg L-1 

Dureza total 37,4 mg L-1 CaCO3 

Fluoruro 1,03 mg L-1 

Fosfato total 0,11 mg L-1 

Nitrato 17,69 mg NO3- L-1 

Nitrito <0,030 mg NO2- L-1 

Sulfatos 4,73 mg L-1 
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Tabla 4-2. Diseño experimental de composición central (DCC) 23 in 3 bloques para 

la óptima adsorción de ibuprofeno and diclofenaco sobre agua subterránea natural. 

 

Factores 

  Niveles 

 

 

Punt

oAxia

l (-α) 

Bajo 

(-) 

 
Punto 

Centra

l (0) 

Alto 

(+) 

Punto 

Axial 

(+α) 

x1: contenido de BC (g L-1) 0,064 0,3  0,65 1 1,23 

x2: pH (un.) 1,98 4  7 10 12 

x3: concentración inicial DI/IB 

(mg L-1) 
0,271 6,5 

 
15,75 25 31,22 

Run x1 x2 x3 
 Variable de 

respuesta 

Unida

des 

1 + - +     

2 - - -     

3 + + -     

4 - + +  

 

 

R (DI / IB) 

 

 

% 

5 0 0 0  

6 + + +  

7 - - +  

8 - + -  

9 + - -  

10 0 0 0  

11 +α 0 0     

12 -α 0 0     

13 0 +α 0     

14 0 0 0     

15 0 0 -α     

16 0 -α 0     

17 0 0 +α     

 

Resultados y discusión  

 

Caracterización del carbón activado de cáscara de semilla de girasol 

 

En esta sección se sintetizo nuevamente el BC en las condiciones optimizadas y 

realizó la caracterización fisicoquímica del material adsorbente de origen 
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lignocelulósico en el que se aprecia que las condiciones de síntesis permiten 

conservar los resultados anteriormente. La caracterización se realizó mediante 

SEM-EDS, FT-IR, TG y XPS (Figura 4-1). Las micrografías SEM (Figura 4-1a) 

revelaron estructuras porosas y de canales bien definidas, mientras que las 

mediciones EDS mostraron la composición elemental de la superficie del carbón 

activado, detectando la presencia de C, O, Si y P. Por otro lado, el espectro FT-IR 

(Figura 4-1b) exhibió bandas en 1185 cm-1, probablemente asignadas al 

estiramiento del enlace P=O en un éster de fosfato o al enlace HO-P=O debido a la 

formación de fosfato y pirofosfatos (Alvear-Daza et al., 2022; H. Zeng et al., 2021). 

Además, también se detectaron bandas a 468 cm-1, probablemente asociadas al 

estiramiento simétrico de los grupos PO43- y C=O (Iqbal et al., 2022). También se 

observó la presencia de varias señales correspondientes a especies carbono. Por 

ejemplo, las bandas en la región entre 3000-2850 y 3500-3200 cm-1 podrían 

corresponder al estiramiento C-H de alcanos y O-H de alcoholes/fenoles, 

respectivamente. Las bandas a 1600 cm-1 podrían estar asociadas a la vibración de 

estiramiento de los grupos aromáticos y modos de vibración altamente conjugados 

con el anillo aromático de las quinonas procedentes de la lignina (C=O, C=C) 

(Alvear-Daza et al., 2022; M. Chen et al., 2020; Chu et al., 2018; Kundu et al., 2015). 

El espectro XPS deconvolucionado de P2p (Figura 4-1c y d) reveló dos picos con 

energía de enlace de 134,2± 0,3 eV y 133,4± 0,3 eV asignados a la presencia de 

grupos funcionales C-O-P (como (CO)3-PO, (CO)2-PO(OH) y (CO)-PO(OH)2) y 

grupos C-PO(OH)2 o C2-PO(OH) respectivamente (Song et al., 2022; Yang et al., 

2022), el espectro C1s reveló la presencia de los grupos funcionales: C-O-C, O-C=O 

carboxilo, enlaces éter -C- y enlaces C=O  asociados a los picos en 284.1-284.4 eV, 

285.5-286.1 eV, 286.3-287.6 eV y satélites π-π* de especies carbonosas debidas a 

carbono grafitico (289,5 y 295,3 eV) (Bedia et al., 2018; Montoya & Petriciolet, 2012; 

Smith et al., 2016). El análisis termogravimétrico (TG) y sus curvas de 

termogravimetría diferencial (DTG) para el pretratamiento del residuo 

lignocelulósico con H3PO4 (Figura 4-1e) mostraron tres zonas de descomposición 

térmica, que pueden estar asociadas con la eliminación de la humedad (< 150 °C); 

la degradación térmica de la hemicelulosa y la celulosa entre (150 y 500 °C) y la 

descomposición térmica de la lignina entre (500 y 700 °C). A la temperatura de 

carbonización den la que se preparó del carbón activado (544 °C), la pérdida de 

peso de la lignina (Wloss del 4,4%) sugiere que parte esta estructura pudo haber 

resistido al tratamiento térmico. 
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Figura 4-1. Caracterización multitécnica del carbón activado proveniente de 

cascaras de semilla de girasol, a.) microscopía electrónica de barrido con 

espectroscopia de dispersión de energía de rayos X - SEM/EDX, b.) espectroscopia 

infrarroja por transformada de Fourier - FTIR, c y d.) espectroscopia fotoelectrónica 
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de rayos X - XPS y e.) análisis térmico diferencial - DTG y análisis 

termogravimétrico - TG. 

 

La caracterización multitécnica del absorbente sugirió que el pretratamiento con 

H3PO4 podría preservar la estructura porosa de la materia prima generando BC 

con una elevada superficie específica y diversidad de grupos funcionales 

oxigenados y carbonosos. Estas características podrían afectar positiva o 

negativamente a las propiedades de adsorción del BC (Alvear-Daza et al., 2022). 

 

Ensayos de adsorción de DI e IB en agua desionizada (Milli-Q) 

 

En los estudios de adsorción del carbón activado sintetizado, se evaluaron varios 

parámetros que pueden afectar a la adsorción de DI e IB sobre BC, tales como el 

pH inicial de la solución, la concentración inicial de los contaminantes, la dosis de 

BC y la temperatura de adsorción (Figura 4-2). 
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Figura 4-2. Efecto de las condiciones operativas sobre la adsorción de DI e IB: 

efecto del pH (a y b), efecto de la concentración inicial (c y d), efecto de la cantidad 

de BC (e y f), y efecto de la temperatura sobre DI e IB (g y h), respectivamente. 

Condiciones experimentales: Agua Milli-Q (0,056 µS cm-1), volumen de la solución 

50 mL, cantidad de carbón activado de 1 g L-1, y agitación a 250 rpm. 
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La Figura 4-2 a y b, muestra la adsorción de DI e IB en el intervalo de pH de 3,0 a 

12,0 para una concentración inicial de ambos contaminantes de 50 mg L-1 y una 

temperatura de solución de 25 ± 2 °C. Las eficiencias de remoción de DI e IB se 

situaron en torno al 85% y 98%, respectivamente. También se observó que la 

eficacia de remoción de ambos fármacos disminuía considerablemente al aumentar 

el pH. Las propiedades fisicoquímicas de ambas moléculas (diclofenaco (Sw=2,37 

mg L-1; LogKow=4,51 y pKa=4,15) e ibuprofeno (Sw=21 mg L-1; LogKow=3,79 y 

pKa=4,91)) sugieren que, a valores de pH de 6,0, 9,0 y 12,0, la prevalencia de las 

especies aniónicas o desprotonadas (DI- e IB-) (pH>pKa) y las superficies de BC 

cargadas negativamente (Punto isoelectrico=4,2) promoverían interacciones 

electrostáticas repulsivas (Larous y Meniai, 2016b; Mondal y Bobde y et al., 2016). 

afectando negativamente a la adsorción de ambos contaminantes. Además, a 

valores de pH ácidos (3,0), podrían fomentarse otras interacciones entre los 

contaminantes y la superficie del sólido, como las interacciones π-π e hidrofóbicas. 

Lo anterior también fue observado por Bhabra et al., 2016b, donde se evaluó la 

adsorción de diclofenaco en carbón activado (CA) a valores bajos de pH. Los 

autores sugirieron que, en estas condiciones experimentales, la superficie del CA 

podría encontrarse protonada o cargada positivamente, mientras que la molécula 

de DI también lo estaría (pH<pKa) (Bhadra et al., 2016b). Dado que tanto la 

superficie del BC como las moléculas de DI poseen grupos funcionales oxigenados, 

el enlace de hidrógeno sería un posible mecanismo que explicaría su adsorción 

sobre el carbón activado (Bhadra et al., 2016b) (Esquema 4-1)  
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Esquema 4-1. Mecanismos de interacción carbón activado – DI e IB 

 

En la Figura 4-2 c y d, se presenta la influencia de la concentración de DI e IB (5-50 

mg L-1) en la adsorción de las moléculas a pH 3,0 y 25 ± 2 °C. Las concentraciones 

iniciales tanto de DI e IB cayeron bruscamente en la etapa inicial (unos 30 min), lo 

que indica que el BC ofrece sitios fácilmente accesibles para lograr la adsorción de 

ambos compuestos. También se encontró que a bajas concentraciones iniciales de 

ambas especies químicas (5 mg L-1), el tiempo requerido para la adsorción 

completa de ambos contaminantes fue el más bajo (60 min). El efecto de la dosis de 

adsorbente sobre la eliminación de DI e IB se evaluó a pH 3,0, concentración inicial 

de contaminantes de 5 mg L-1, y temperatura de 25 ± 2 °C. Los resultados revelaron 

que al disminuir la concentración de BC, la velocidad de adsorción de 

contaminantes disminuye fuertemente (Figura 4-2 e y f). Sin embargo, a pesar de 

que la concentración de BC de 1,0 g L-1 fue la que más rápidamente permitió lograr 

la remoción de ambos contaminantes, se encontró que 0,5 g L-1 sería la dosis 

óptima de BC considerando 60 min de tiempo de contacto y una capacidad de 

adsorción de 9.35 mg g-1 (QDIC) y 9.50 mg g-1 (QIBU), es decir, la velocidad de 

adsorción no presenta diferencias significativas cuando se utilizó la cantidad 

máxima de adsorbente, pero la cantidad de contaminante adsorbido por unidad de 

masa aumentó como se muestra en la Figura 4-3 a y b. La disminución de la 

concentración de los contaminantes con el aumento de la dosis de carbón activado 
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podría estar asociada con el hecho de que, a mayores dosis de carbón activado, se 

produciría su agregación, lo que conduciría a una disminución de la superficie 

total del adsorbente y un aumento de la longitud del camino de difusión (Fu y 

Viraraghavan, 2002). En las Figura 4-2 g y h, se muestra el efecto de la temperatura 

en la adsorción de DI e IB. Los resultados indicaron que el aumento de la 

temperatura a 45 y 55 °C disminuyó la eficiencia de adsorción de ambos 

contaminantes. Esta disminución podría estar relacionada con la ruptura de las 

interacciones de adsorción débiles (fuerzas de Van der Waals y enlaces de 

hidrógeno) debido al aumento de la temperatura (Mondal y Aikat y et al., 2016). La 

máxima eficacia de adsorción se obtuvo a 35 °C tanto para DI como para IB ya que, 

probablemente a esta temperatura, habría una baja agregación y una alta difusión 

de los productos farmacéuticos (Ahmed, 2017). 

 

  
Figura 4-3. Adsorción de DI e IB sobre diferentes cantidades de BC. Condiciones: 

0,05 – 1,0 g L-1 de carbón activado en 50 mL de solución (5 mg L-1), 60 min a 25 ± 2 

°C. 

 

Los parámetros termodinámicos se calcularon a partir de los datos experimentales 

(Tabla 4-3). Los valores ΔG° de adsorción de DI e IB en BC disminuyeron 

gradualmente con el aumento de la temperatura. Como se ha descripto 

anteriormente, el aumento de la temperatura tiene un efecto importante en la 

capacidad de adsorción de ambos productos farmacéuticos. La capacidad de 

absorción disminuyó de 67.6 mg g-1 a 25 °C (298 K) a 49.3 mg g-1 a 55 °C (328 K) y 

de 91.6 mg g-1 a 25 °C (298 K) a 68.7 mg g-1 a 55 °C (328 K) en condiciones de 

equilibrio para DI e IB, respectivamente. Se informaron resultados similares para la 
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adsorción de diclofenaco y otros compuestos farmacéuticos en carbones activados 

(Antunes et al., 2012; Jodeh et al., 2016 y Lonappan et al., 2018) (Antunes et al., 

2012; Jodeh et al., 2016; Lonappan et al., 2018). Los autores sugirieron que la 

solubilidad de los compuestos farmacéuticos puede aumentar a temperaturas 

elevadas, promoviendo una mayor afinidad hacia la solución que hacia el 

adsorbente (Antunes et al., 2012; Jodeh et al., 2016; Lonappan et al., 2018; Shin 

et al., 2022). Además, los valores ΔH° de BC inferiores a 40 kJ mol-1 podrían indicar 

fisisorción más que quimisorción (fisisorción: valores ΔH° < 40 kJ mol-1 y 

quimisorción: valores ΔH° ≥ 40 kJ mol-1), mientras que los valores negativos 

pueden indicar que el fenómeno de adsorción no fue exotérmico lo que podría 

implicar fuerzas de interacción débil (ejemplo, fuerzas de Van der Waals) lo que 

permitiría una posible regeneración química del material (desorción) (Mondal y 

Aikat y et al., 2016; Shin et al., 2021). Estas observaciones se describieron en la 

sección anterior, en la que se analizaron diferentes interacciones entre el 

adsorbente y los productos farmacéuticos, lo que sugiere que las interacciones 

vinculadas a la fisisorción, como la formación de enlaces de hidrógeno, las 

interacciones π-π, interacciones hidrofóbicas, pueden desempeñar un papel 

fundamental en la adsorción de ambos contaminantes en el BC (Alvear-Daza et al., 

2022). Además, un valor positivo de ΔS° podría sugerir que la aleatoriedad en la 

interfase sólido-líquido aumentó durante el proceso de adsorción, y por 

consecuencia indicaría que existe una afinidad favorable entre la superficie del 

carbón activado y los fármacos. Esto podría estar asociado a la redistribución de las 

moléculas DI e IB adsorbidas en la superficie de BC; como resultado, el sistema 

puede ganar entropía. 

 

 

Tabla 4-3. Parámetros termodinámicos para la adsorción de diclofenaco (DI) e 

ibuprofeno (IB) sobre BC. Condiciones experimentales: Agua desionizada (Milli-Q) 

(0.056 µS cm-1), volumen de solución 50 mL, cantidad de carbón activado de 0,5 g 

L-1, tiempo de contacto de 24 h, concentración inicial de DI e IB de 1 -100 mg L-1, pH 

de 3,0, y agitación a 250 rpm. 
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Fármaco 
Temperatura 

(K) 

ΔGº 

(kJ mol-1) 

ΔHº 

(kJ mol-1) 

ΔSº 

(J mol-1 K-

1) 

*Ecuación de 

Van’t Hoff  

DI 298 -20,76 -0,48 68,20 y=57,18x+8,1823 

 308 -21,44   R2=0,94 

 318 -22,11    

 328 -22,80    

      

IB 298 -16,96 -10,97 20,37 y=1319,7x+2,447 

 308 -17,31   R2=0,94 

 318 -17,56    

 328 -17,54    

*Donde la pendiente es -ΔH/R y el intercepto es ΔS/R 

 

Experimentos de desorción y reuso 

 

La reusabilidad del carbón activado es un parámetro esencial para evaluar el 

material como adsorbente potencial y sostenible. El DI y el IB se desorbieron 

inicialmente utilizando soluciones acuosas del 5 a 40 % (v/v) de etanol, NaOH o 

acetonitrilo (ACN) y pasos de lavado secuenciales bajo agitación continua. En las 

Figura 4-4 yFigura 4-5 se presentan la desorción de ambos productos farmacéuticos 

mediante diferentes eluyentes. Además, las gráficas indican los valores iniciales de 

adsorción del carbón activado (curva A1) y los porcentajes de adsorción del 

material después del primer ensayo de recuperación del fármaco (es decir 

posterior a los tres lavados de desorción - curva A2). La recuperación de los 

fármacos DI e IB se mostró favorecida cuando en las soluciones de acetonitrilo y 

etanol se incrementa la concentración del solvente. Mientras que en la solución de 

NaOH la recuperación de los fármacos fue efectiva a bajas concentraciones con la 

principal diferencia que para el siguiente ciclo de adsorción de los fármacos las 

eficiencias de adsorción no superaron el 60%. Este efecto, esto se asoció a excesos 

de sales en la superficie, lo que hizo necesarios lavados posteriores con agua 

desionizada para este grupo de materiales regenerados con soluciones de NaOH. 

Los resultados mostraron que las soluciones de acetonitrilo al 25 y 40 % (v/v) en 

agua destilada, garantizaban la desorción más eficiente de ambos contaminantes, 

con un porcentaje de recuperación de alrededor del 85 y 89%, para DI e IB, 
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respectivamente. De este modo, el adsorbente puede reutilizarse para el siguiente 

ciclo. 

El NaOH reacciona con DI o IB para formar ibuprofeno de sodio o diclofenaco de 

sodio, una sal soluble del fármaco fácilmente removible. Durante el proceso de 

recuperación del fármaco, las elevadas condiciones de pH inducidas por NaOH 

modifican la polaridad de la superficie del carbón activado y reducen las fuerzas 

de Van der Waals, así como los enlaces químicos entre el adsorbato y el 

adsorbente. Sin embrago, después de consecutivos ciclos de recuperación 

(regeneración), la superficie del carbón se cubre con iones OH, los cuales 

gradualmente reducen los sitios de adsorción sorbe el carbón activado. En algunos 

casos se ha reportado la obstrucción de poros que posiblemente impidan la 

desorción de los contaminantes (Larasati et al., 2020, 2021; Ying et al., 2022). 

 

La efectividad de la desorción del carbón activado por solventes orgánicos se ha 

asociado al peso molecular del solvente, tamaño de la molécula e hidrofobicidad. 

En etanol los fármacos diclofenaco e ibuprofeno al presentar el grupo hidroxilo son 

más solubles, el coeficiente de reparto Kow de 0,48 indica el alto grado de 

hidrofobicidad por lo que se espera que compita con las moléculas de los fármacos 

por los sitios de adsorción no polares (Larasati et al., 2021; P. J. Lu et al., 2011).  

 

Adicionalmente, el tamaño de la molécula del solvente presenta relevancia en la 

desorción de compuestos orgánicos, los resultados muestran que el acetonitrilo (6 

Å) presento los mejores valores de recuperación de los fármacos, comparado con el 

metanol (12 Å), lo anterior asociado, a que moléculas más pequeñas pueden 

penetraren los microporos del carbón y desplazar el adsorbato más fácilmente. La 

disminución de la eficiencia de desorción para las soluciones de los solventes con 

mayor fracción de agua se asocia al efecto de las moléculas de agua que pueden 

formar una capa de hidratación alrededor del etanol o acetonitrilo, haciéndolos 

demasiado grandes para entrar en los poros del carbón activado (Larasati et al., 

2020).  
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Figura 4-4. Procesos de desorción de diclofenaco con diferentes eluyentes, a. 

Acetonitrilo, b. Etanol y c. Solución de NaOH. Condiciones: cantidad BC (0,5 g L-1) 

en 50 mL de solución (5 mg L-1), 60 min a 25 ± 2 °C. (A1: primer test de adsorción, 

A2: adsorción posterior al uso del solvente, D1-2-3: corresponden a los ciclos de 

desorción consecutivos). 
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Figura 4-5. Procesos de desorción de ibuprofeno con diferentes eluyentes, a. 

Acetonitrilo, b. Etanol y c. Solución de NaOH. Condiciones: concentración de BC 

(0,5 g L-1) en 50 mL de solución (5 mg L-1), 60 min a 25 ± 2 °C. (A1: primer test de 

adsorción, A2: adsorción posterior al uso del solvente, D1-2-3: corresponden a los 

ciclos de desorción consecutivos). 

 

 

Las pruebas de reuso del absorbente se realizaron utilizando hasta 3 ciclos de 

lavado para ambos productos farmacéuticos, como se muestra en la Figura 4-6 (a y 

b). El carbón activado siguió mostrando una elevada adsorción de contaminantes 

tras cuatro ciclos de adsorción, ya que la eliminación de DI e IB osciló entre el 91% 

y el 82%, respectivamente. Se observó un ligero descenso en la capacidad de 

adsorción en cada ciclo, posiblemente debido a la disminución de los sitios de 

adsorción disponibles producida por el bloqueo de los microporos de la superficie 

adsorbente (Show et al., 2022a). Lo anterior, puede afectar a la superficie específica, 

como se muestra en la Figura 4-7, donde este elemento sufrió una reducción de 

1531 m2 g-1 (carbón activado prístino) a 1335 m2 g-1 después de cuatro ciclos de 

reutilización. Este problema también fue reportado en la literatura sugiriendo que 

el envejecimiento por bloqueo de poro causa una disminución significativa en la 

superficie específica del carbón activado, produciendo un efecto perjudicial en sus 

características de adsorción (X. Zhang et al., 2016). 
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Figura 4-6. Eficacia de adsorción de productos farmacéuticos durante los 

experimentos de reciclado en BC, (a) DI y (b) IB. Condiciones experimentales: 

Agua desionizada (0,056 µS cm-1), pH de 3, temperatura de solución de 25 ± 2 ºC, 

volumen de solución de 50 mL, concentración de carbón activado de 0,5 g L-1, y 

agitación a 250 RPM. 

 

  

Figura 4-7. Isotermas de adsorción-desorción de N2 del carbón activado a 77 K de 

las muestras, a.) carbón activado prístino y b.) carbón activado después de 4 

pruebas de reciclado. 

 

Condiciones óptimas de adsorción en matrices de aguas subterráneas naturales 

 

Se evaluó la eficiencia del carbón activado como adsorbente de DI e IB en muestras 

naturales de agua subterránea. Los experimentos se llevaron a cabo utilizando un 

método de superficie de respuesta (RMS) para determinar las condiciones óptimas 
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para la adsorción de DI e IB. La Tabla 4-1 muestra las características fisicoquímicas 

de las muestras de agua subterránea analizadas según los métodos estándar 

(APHA/AWWA/WEF 2012). El pH (8.0) de la muestra indica valores ligeramente 

alcalinos, sugiriendo que, los valores de alcalinidad (409.2 mg L-1 CaCO3) y 

conductividad eléctrica (961 µS cm-1) exhiben una importante presencia de sales e 

iones (nitrato, calcio, sulfato y carbonatos entre otros).  

 

De acuerdo con la matriz CCD, los experimentos se realizaron por triplicado, los 

resultados se muestran en las Tabla 9-1 y Tabla 9-2 (Anexo 2). El análisis de 

varianza ANOVA (Tabla 9-3 – Anexo 2) mostró que los valores de (R2) describen la 

correlación entre los datos y los factores experimentales (pH, dosis de BC y [IB/DI]) 

a 94% y 97% para la eliminación de DI e IB, respectivamente, confirmando que el 

modelo es estadísticamente significativo. Sólo el 8% y el 3% de la varianza total en 

los datos no se explican por el modelo 23 CCD (después de 45 min de tiempo de 

contacto). Las Figura 4-8 y Figura 4-9 muestran los gráficos de superficie de 

respuesta a diferentes concentraciones iniciales de DI e IB.   

 

El efecto del pH de la solución inicial y la dosis de carbón activado en la adsorción 

de diferentes concentraciones iniciales de DI se muestran en las Figura 4-8 (a-c). 

Los rangos óptimos de pH y dosis de BC se situaron en torno a 6.0-9.0 y 0.6-1.0 mg 

L-1, respectivamente, para concentraciones iniciales bajas y medias de 

contaminante (6.5 y 15.75 mg L-1), obteniéndose remociones cercanas al 85 y 94 %. 

Por otro lado, se observó que la eliminación de DI aumentó con una dosis de BC en 

el rango de 1.0 – 1.5 mg L-1 y un pH inicial de la solución de 3.0-6.0 para valores de 

concentraciones iniciales de DI de 25 mg L-1. 

 

 



 118 

  

 
Figura 4-8. Diagramas de superficie de respuesta del % de eliminación de DI por 

BC en agua subterránea natural (R2 = 0,94), a.) 6.5 mg L-1, b.) 15.75 mg L-1, y c.) 25 

mg L-1 de concentraciones iniciales de DI. Condición experimental: Temperatura de 

la solución de 25 ± 2 °C, volumen de la solución 50 mL, 45 min de tiempo de 

contacto y agitación a 250 RPM. 

 

La significancia de cada factor experimental se evaluó en función del valor-p 

(cuando el valor-p < 0.05 indicaba que el modelo era significativo). El diagrama de 

Pareto (Figura 4-9 a) sugiere que el factor C: [BC] a un nivel alto, el factor A: pH a 

un nivel bajo, el efecto combinado de los factores AB, y el efecto cuadrático del pH 

(AA) tuvieron un impacto significativo en el porcentaje de eliminación de DI. La 

Figura 4-9 b muestra los efectos principales de parámetros como el pH inicial, la 

concentración inicial de DI y la dosis de BC sobre el porcentaje de remoción del 

fármaco en muestras de aguas subterráneas. Este gráfico muestra el efecto negativo 

del aumento del pH de 9,0 a 12,0. Por otra parte, la adsorción de DI sobre BC se vio 

afectada negativamente por el aumento de la concentración inicial de 
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contaminante. Como se describió anteriormente, se observó que la adsorción de DI 

mejoraba al aumentar la dosis de BC; debido al aumento de la superficie 

disponible del carbón activado al aumentar la concentración de adsorbente. 

 

 

 
Figura 4-9. (a) Diagrama de Pareto y (b) diagrama de efectos principales obtenidos 

del análisis ANOVA de la adsorción de DIC en aguas subterráneas naturales. 

 

En cuanto a la adsorción de IB sobre BC en muestras de agua subterránea, la 

superficie de respuesta muestra (Figura 4-10 a-c) que el rango óptimo de pH se 

situó en torno a 6,0-9,0 para todas las diferentes concentraciones iniciales de 

contaminantes. Las superficies de respuesta a concentraciones iniciales bajas y 

medias (6,5 y 15,75 mg L-1) y dosis de carbón activado superiores a 0,9 mg L-1 

mostraron valores de eliminación de IB entre el 90 y el 80 %, respectivamente. 

También se observó que la eliminación de IB disminuía fuertemente a valores de 

sus concentraciones iniciales de 25 mg L-1. El diagrama de Pareto (Figura 4-11a) 

indica que el factor C: [BC] en un nivel alto afectó positivamente a la eliminación 
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de IB. El efecto combinado de los factores B y C mostró un resultado significativo 

en la adsorción del fármaco cuando se utilizaron valores experimentales a niveles 

bajos. Además, el factor AA (efecto cuadrático del factor pH) presentó el mayor 

valor significativo a un nivel experimental bajo. El gráfico de efectos principales 

(Figura 4-11b) indicó un efecto positivo en la eliminación de IB en valores cercanos 

al punto central del diseño experimental para el parámetro pH (7,0). También se 

observó un ligero efecto negativo en la eliminación de IB a altas concentraciones 

iniciales del contaminante. Por último, se encontró un efecto positivo, tal como se 

mencionó para el DI, al aumentar la concentración de adsorbente aumentan los 

sitios disponibles para la adsorción. 

  

 
Figura 4-10. Diagramas de superficie de respuesta del % de eliminación de IB por 

adsorción sobre BC en agua subterránea natural (R2 = 0,96), a.) 6,5 mg L-1, b.) 15,75 

mg L-1, y c.) 25 mg L-1 de concentraciones iniciales de DI. Condición experimental: 

Temperatura de la solución de 25 ± 2 ºC, volumen de la solución de 50 mL, 45 min 

de tiempo de contacto, y agitación a 250 RPM. 
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Figura 4-11. Gráfico de Pareto y (b) de efectos principales obtenidos del análisis 

ANOVA de la adsorción de IB en aguas subterráneas naturales. 

 

Los datos experimentales se ajustaron a un modelo de superficie de respuesta de 

segundo orden (Alvear-Daza et al., 2022). El resultado mostró la condición óptima 

para la adsorción de DI e IB en muestras de agua subterránea natural. La condición 

óptima para la adsorción de DI sería un pH inicial de 8,0 y una dosis de BC de 

alrededor de 0,79 g L-1 cuando se usa una concentración inicial de DI de 6,5 mg L-1. 

La adsorción de IB reveló condiciones óptimas a valores de pH de 7,0, dosis de BC 

de 1,0 g L-1 a una concentración inicial de IB de 6,5 mg L-1, respectivamente. Los 

experimentos de reutilización se evaluaron utilizando estas condiciones 

experimentales optimizadas.  

 

La reusabilidad del carbón activado tras el tratamiento de adsorción en muestras 

de aguas subterráneas naturales se muestra en la Figura 4-12 (a y b). La desorción 

de los contaminantes se consiguió utilizando soluciones de acetonitrilo al 25 y 40 % 
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(v/v), asegurando la desorción más eficiente de ambos contaminantes. El BC 

sometido a los lavados mostró una alta capacidad de adsorción hacia ambos 

fármacos incluso después de tres ciclos de lavado-reuso, obteniendo valores de 

eliminación del 72 % y 66 % para DI e IB, respectivamente. Sin embargo, después 

de cada ciclo de lavado, la eficiencia se redujo, posiblemente debido al efecto de 

bloqueo de poros por parte del bicarbonato (Show et al., 2022b) y a la fracción de 

fármaco no removida. Además, se observó una mayor reducción de la capacidad 

de adsorción en las muestras de agua subterránea natural en comparación con el 

agua desionizada. Esto podría atribuirse a una competencia de adsorción entre 

contaminantes y los iones presentes en las muestras naturales. 

 

  

  
Figura 4-12. Eficiencia de adsorción de productos farmacéuticos durante los 

experimentos de reuso del adsorbente en aguas subterráneas naturales, (a) DI y (b) 

IB. 
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Efectos de algunos iones sobre la adsorción de IB y DI sobre carbón activado en 

agua desionizada 

 

Teniendo en cuenta la compleja química de las aguas subterráneas naturales, se 

investigó la influencia de algunos iones en la adsorción de DI e IB en el BC 

sintetizado, utilizando agua desionizada y concentraciones de aniones 

habitualmente encontradas en aguas naturales. Como se muestra en la Figura 4-13 

(a-f), los resultados mostraron que la adsorción de IB se vio fuertemente afectada 

por la presencia de aniones (NO3-, SO42-, HCO3-), en tanto que, la adsorción de DI 

sólo se vio afectada en presencia de los iones HCO3-. El impacto significativo de los 

aniones en la adsorción de productos farmacéuticos podría deberse a la formación 

de capas cargadas negativamente causadas por la adsorción de los aniones 

generando un aumento de la interacción electrostática repulsiva entre las 

moléculas de ambos fármacos y la superficie del adsorbente. Además, se han 

informado que aniones bivalentes como el SO42- podrían reducir la solubilidad del 

DI, afectando su adsorción en carbones activados en agua desionizada (Show et al., 

2022b; S. Zhang et al., 2016).  
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Figura 4-13. Efectos de los iones inorgánicos bajo adsorción DI e IB en BC, (a) 

Nitrato (NO3-), (b) Bicarbonato (HCO3-), y (c) Sulfatos (SO4=). 

 

Conclusiones 

 

El BC preparado a partir de cáscaras de semillas de girasol, y activado con H3PO4, 

sintetizado en las condiciones descriptas en el capítulo 3, mostró una elevada 

superficie específica (SBET: 1531 m2 g-1), lo que indica buenas propiedades texturales 

y características químicas superficiales para ser utilizado como adsorbente en la 

eliminación de diclofenaco e ibuprofeno de aguas naturales. 

 

Los resultados mostraron que la adsorción de DI e IB se produjo mediante enlaces 
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IB en BC. Además, los valores negativos de ΔH° revelaron los posibles procesos de 

adsorción exotérmica. 

 

La metodología de diseño experimental identificó las condiciones experimentales 

óptimas, como la dosis de carbón activado, la concentración inicial de DI e IB y el 

pH inicial de la solución. Los valores óptimos fueron 0,9 g L-1, 6,5 mg L-1 y 6.8, 

respectivamente, para la adsorción de DI, mientras que la adsorción de IB mostró 

condiciones óptimas a 7.5, 1.2 g L-1 y 6.5 mg L-1, respectivamente. Por otra parte, se 

observó que el BC fue eficaz en la remoción de ambos fármacos después de al 

menos cuatro ciclos de reuso  

 

Las condiciones óptimas encontradas revelaron que justo a los valores de pH que 

posee el agua natural subterránea, se observa una alta capacidad de adsorción de 

ambos fármacos sobre el adsorbente y eficiencias de remoción del 72 y 66% para DI 

e IB, respectivamente después del 4 ciclo de reúso. Sobre la base de los resultados 

este residuo agroindustrial (cascara de semilla de girasol) se puede aplicar de 

manera efectiva como un potencial adsorbente de fármacos antinflamatorios 

presentes en fuentes hídricas reales. 
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Capítulo 5 
 

5. Comportamiento como fotosensibilizador del carbón 

activado sintetizado bajo condiciones óptimas y actividad 

fotocatalítica de nanopartículas de (TiO2-TPA) y nitruro 

de carbono grafitico (g-C3N4) bajo irradiación UV y 

visible 

 

Resumen 

 

En este capítulo, se reporta el uso del carbón activado preparados a partir de 

cascara de semilla de girasol, utilizando las mejores condiciones experimentales de 

síntesis reportadas en los capítulos anteriores, nanopartículas de TiO2-TPA y g-

C3N4 en tratamientos fotoasistidos bajo irradiación UV o visible empleando un 

housing equipado con una lámpara de Xenón (100 W) para degradar ibuprofeno y 

diclofenaco en medio acuoso. Las propiedades texturales y fisicoquímicas de los 

materiales fueron estudiadas utilizando adsorción-desorción de N2, SEM-EDS, 

DRS, y espectroscopia de resonancia paramagnética electrónica (EPR), XPS, FT-IR 

y Raman. El seguimiento de la concentración de ambos fármacos fue realizado a 

través de cromatografía líquida (UHPLC) durante las 5 horas de irradiación y al 

finalizar el tratamiento se determinó la concentración de DI e IB en las muestras 

sólidas a partir de los ensayos de desorción de dichos materiales. Los resultados 

obtenidos demostraron que al iluminar los materiales con longitudes de onda 

mayores a 320 mn se obtuvieron porcentajes de degradación de ibuprofeno y 

diclofenaco de 42% y 30%, 59% y 34% así como 96% y 15% cuando se utilizó carbón 

activado, TiO2-TPA y g-C3N4 respectivamente. Los experimentos de EPR a 77 K 

para el carbón activado revelaron la presencia de radicales libres ambientalmente 

persistentes (EPFRs) (señal a 3380 T) provenientes de las estructuras quinónicas y 

fenólicas presentes en el sólido. Los experimentos EPR asistidos por secuestradores 

(DMPO y POBM) detectaron especies •OH para el TiO2-TPA y g-C3N4. 
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Metodología  

 

Materiales y reactivos 

 

Ácido fosfórico (H3PO4) 85 % en peso (Anedra®), hidróxido de sodio (NaOH) 94 % 

(Anedra®), ácido clorhídrico (HCl) 37% (Anedra®), acetonitrilo (CH3CN) 

(PanReac-AppliChem), diclo-fenaco sódico (Parafarm-Saporiti), R/S-ibuprofeno 

(Parafarm-Saporiti) con una pureza del 99.3% y 99.5%, respectivamente, 

tetraisopropoxido de titatio (99%, SigmaAldrich), urea (99%, Sigma-Aldrich), ácido 

tungstofosforico (H3PW12O40·23H2O) (99%, Fluka), etanol (Merck, grado absoluto). 

 

Degradación Foto-asistida de diclofenaco e ibuprofeno 

 

Los experimentos reportados en este capítulo se realizaron siguiendo la 

metodología descripta en la sección 2.3.7. La Tabla 5-1 y la Tabla 5-2 muestran el 

diseño de experimentos el cual siguió una ejecución por triplicado. El esquema 5-1 

se presenta una representación gráfica del montaje experimental. 

 

 
Esquema 5-1. Montaje experimental de los ensayos de irradiación mediante el uso 

de diferentes filtros de corte para la fotodegradación de DI e IB. 
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Tabla 5-1. Diseño de experimentos: estudio del efecto individual de los materiales 

carbón activado y TiO2-TPA en la degradación de ibuprofeno y diclofenaco. 

 

Numero  (mg·L-1) pH Tiempo 

(min) 

λ> 450 

nm 

λ> 320 

nm 

Sin 

filtro 

1  

 

50 

 

 

6.5 

-30    

2 0    

3 60    

4 120    

5 180    

6 270    

 

Tabla 5-2. Diseño de experimentos: estudio del efecto de los materiales carbón 

activado, TiO2-TPA y g-C3N4 en la degradación de Ibuprofeno y diclofenaco en 

concentraciones cercanas a las presentes en ambientes naturales. 

 

Numero  (mg·L-1) pH Tiempo 

(min) 

λ> 450 

nm 

λ> 320 

nm 

Sin 

filtro 

1  

 

2 

 

 

6.5 

-30    

2 0    

3 60    

4 120    

5 150    

6 270    

 

Resultados y discusión 

 

Caracterizaciones fisicoquímicas de los materiales  

 

Los radicales libres ambientalmente persistentes (EPFRs), son radicales libres 

orgánicos estabilizados en la superficie o en el interior del carbón activado, y se 

forman a partir de la escisión homolítica de enlaces covalentes en macromoléculas 

orgánicas o mediante la transferencia de electrones entre precursores de radicales 

libres y metales durante el tratamiento térmico (J. Yuan et al., 2022). Estas especies 

podrían funcionar como donadores de electrones y contribuir en la capacidad de 

intercambio de electrones (EEC, por sus siglas en inglés) del carbón activado, 

permitiendo de esta manera favorecer mecanismos que puedan contribuir en los 
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procesos de oxido-reducción de contaminantes orgánicos. Por ejemplo, la reacción 

redox reversible de la quinona (aceptor de electrones dominante) y la 

hidroquinona (principal donante de electrones) permiten que los electrones se 

transfieren entre estos estados de la quinona sin oxidantes o reductores 

adicionales, permitiendo que la quinona pueda capturar y almacenar electrones 

hasta liberarlos para reducir compuestos orgánicos. El método más común para 

medir los EPFR es la espectroscopia de resonancia paramagnética de electrones 

(EPR). Mediante el cálculo del valor g realizado a partir del espectro de EPR, se 

pueden determinar los tipos de radicales libres generados. Estos se dividen en 4 

tipos: los radicales centrados en el carbono (2,001< g <2,003) como los radicales 

aromáticos como el ciclopentadienilo, catecol y la hidroquinona, los radicales 

centrados en carbono con oxígeno adyacente (2,003< g < 2,004) atribuidos a 

radicales fenoxi y los radicales centrados en el oxígeno (g> 2,004) como las 

semiquinonas. La Figura 5-1c, muestra el espectro EPR del carbón activado tomado 

a 77 k reveló un valor de factor g calculado de (2,001) y valores de 4,86x106 spins g-

1 que puede asociarse a los radicales centrados en el carbono de naturaleza 

grafítica producido durante la pirólisis de biomasa a 544 °C (2,001>factor g < 2,003) 

(J. Yuan et al., 2022). La pirólisis a bajas temperaturas conduce a la generación de 

EPFRs centrados en oxígeno o en carbono con oxígeno adyacente, sin embargo, 

aumentando la temperatura, estas especies se transforman en centradas en carbono 

(Ruan et al., 2019). La formación de EPRFRs centrados en el carbono a partir de 

residuos de lignina son todavía objeto de discusión en la literatura, sin embargo, 

algunos autores han sugerido que la fragmentación de la lignina y reacciones 

secundarias, involucrando radicales monómeros procedentes de la fragmentación, 

podrían ser responsables de la formación de estos EPFRs (Khachatryan et al., 2022; 

W. Tao et al., 2022). Además, la formación de EPFRs centrados en el carbono 

también podría estar relacionada con la presencia de grupos aromáticos C=C en las 

capas de carbono activado y grafito (W. Tao et al., 2022). Además, la participación 

de especies de fósforo a través de la formación de compuestos volátiles de fósforo 

también podría ser responsable de la formación de EPFR centrados en el carbono, 

pero son necesarios más estudios para confirmarlo. 

 

El espectro FT-IR del carbón activado (Figura 4-1b) reveló la presencia de bandas 

entre 1500 y 1000 cm-1 que corresponden a enlaces C=O, C=C y C-O, posiblemente 

asociados a quinonas e hidroquinonas. Estos resultados fueron respaldados por 
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análisis XPS (Figura 3-6 y Figura 4-1c) de C 1s de alta resolución, el que mostró 

señales a 284,1-284,4 eV; 284,8-285,2 eV; 285,5-286,1 eV; 286,3-287,6 eV; 287,8 eV y 

293 eV, compatibles con grupos C-H/Carbono adventicio, C-OH (fenoles), C-O-C, 

C-O, C=O (quinonas), respectivamente. Lo anterior también puede ser observado 

en los análisis de TGA-FTIR a muestras de cascaras de semillas de girasol activadas 

con H3PO4 (80% p/p) (Figura 5-1a), La primera zona de termo-descomposición se 

debió probablemente a la eliminación de la humedad y el segundo a la 

descomposición de la lignina. Las señales FT-IR de las especies gaseosas 

producidas durante la pirólisis de la biomasa activada con H3PO4 muestran 

bandas en 1512 cm-1 (C=C), 1755 cm-1 (C=O), 3020 cm-1 (C-H), 3530 cm-1 (O-H), and 

1620 cm-1 (C-P). El espectro Raman del carbón activado (Figura 5-1b) revelaron dos 

típicas bandas asociadas a estructuras aromáticas y grafíticas de carbono conocidas 

como D y G, respectivamente. La banda D (1300-1400 cm-1) se refiere a la cantidad 

de desorden/defectos en la estructura sp2 de carbono, causado por la ruptura de los 

enlaces sp2 para formar enlaces sp3, debido a la presencia de heteroátomos o 

carbono amorfo y la banda G (1500-1600 cm-1) representa el estiramiento en el 

plano de los enlaces entre los átomos sp2 (C=C) y dobles enlaces que se encuentran 

en los materiales grafiticos, correspondiendo a los modos vibracionales E2g (Veiga 

et al., 2020b). La presencia de estas bandas indica una posible estructura grafítica, 

la que le otorgaría al carbón activado propiedades conductoras, pudiendo 

funcionar como un puente de transporte de electrones. Además, los electrones π 

deslocalizados en los anillos aromáticos pueden resonar y moverse, favoreciendo a 

la conducción de electrones. Lo mencionado antes, asociado a la presencia de 

EPFRs contribuirían en la EEC del carbón activado. 

 

Los resultados de la tomografía computarizada de rayos-X (Figura 5-1d) mostraron 

imágenes volumétricas en 3D de partículas de carbón activado, la geometría y la 

microestructura de las partículas de BC en las imágenes de desplazamiento en el 

eje Y revelan canales típicos del material lignocelulósico de origen. 
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a. 

  
b. c. 

 
d. 

Figura 5-1. TGA-FTIR a muestras de cascaras de semillas de girasol activadas con H3PO4 

(80% p/p) (a), espectro Raman del carbón activado (b), espectro EPR 77K en 

oscuridad del carbón activado (c), y tomografía de rayos-X del carbón activado (d). 
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El espectro UV-vis-DRS del carbón activado (Figura 5-2a) muestra una fuerte 

absorción en toda la región del visible. Las isoterma de adsorción-desorción de N2 

(Figura 5-2b) para el carbón activado presenta de acuerdo con la IUPAC, una 

clasificación tipo IV y un lazo de histéresis H3 característico de materiales 

mesoporosos, con un alto valor de superficie específica (SBET: 1511 m2 g-1). La 

micrografía SEM del carbón activado (Figura 5-2c) usado en esta sección de 

experimentos reveló que este presenta una estructura porosa con canales paralelos 

bien definidos, mientras el espectro EDS revela la presencia de los elementos C, O, 

P (resultado del tratamiento de activación con H3PO4) y Si en la matriz carbonosa. 

 

  
a. b. 

 
c. 

Figura 5-2. Caracterización del carbón activado, a.) espectro DRS, b.) adsorción-

desorción de N2 y c.) micrografías SEM y espectro EDS. 
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Por otro lado, la caracterización del material TiO2-TPA realizada, en una primera 

instancia, con difracción de rayos X (DRX) (Figura 5-3a) mostró la presencia de 

picos en valores 2 ϴ alrededor de 25,28°, 38,01°, 47.95°, 54,48° y 62.5° relacionados a 

las orientaciones cristalinas (101), (004), (200), (105/211) y (204) respectivamente, 

típicas de la estructura anatasa del TiO2 (JCPDS 21-1272). No se detectaron señales 

correspondientes a especies cristalinas relacionadas con el heteropoliácido (o sus 

hidratos más comunes), debido a el mismo se encuentra altamente disperso en la 

TiO2 o presente como especies no cristalinas. Los espectros UV-vis DRS (Figura 

5-3b) mostraron que las nanopartículas de TiO2 modificadas con TPA exhiben 

absorción de luz a longitudes de onda menores a 400 nm correspondientes a la 

excitación de electrones desde la BV a la BC del TiO2 pues la energía de esos 

fotones es igual o superior a la energía de banda prohibida del semiconductor. 

Además, pudo observarse una absorción en la región comprendida entre 400 y 500 

nm del espectro debido a la formación del complejo TPA-TiO2 como se reportó en 

estudios previos (Rengifo-Herrera et al., 2016a).  

 

En anteriores trabajos de nuestro grupo de investigación se ha reportado que la 

absorción de luz visible de las muestras de TPA-TiO2 podría deberse a la formación 

de complejos superficiales entre el anión Keggin del heteropoliácido y el TiO2. El 

TPA es una especie altamente ácida, de esta manera existe la posibilidad que 

pueda protonar los grupos Ti-OH de la superficie del TiO2, permitiendo una fuerte 

interacción entre el heteropoliácido y el TiO2. A temperaturas mayores a 300 °C, la 

deshidratación del heteropoliácido permite la creación de un complejo superficial 

mediante la formación de enlaces Ti-O-W, el cual sería responsable de la absorción 

de luz visible observada (Rengifo-Herrera et al., 2016a). Las siguientes expresiones 

muestran las interacciones de tipo electrostático debido a la transferencia de 

protones (H+) a los sitios Ti-OH y la interacción del anión (TPA): 

 

Ti-OH  +  H3PW12O40   →   (Ti-OH2+)/H2PW12O40-) Ec 5-1. 

2Ti-OH  +  H3PW12O40   →   (TiOH2+)2/HPW12O402-) Ec 5-2. 

 

La isoterma de adsorción-desorción de N2 del TiO2-TPA (Figura 5-3c) (SBET: 101 m2 

g-1) permite clasificarla como de tipo IV y un lazo de histéresis H2b característico 

de sólidos mesoporosos que consisten en agregados esferoidales con forma no 

uniforme (Fuchs et al., 2008). Las micrografías SEM (Figura 5-3d) revelaron 
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agregados de estructuras esféricas en escala nanométrica con un diámetro 

promedio desde unos 10 a 500 nm. Esta morfología obtenida se ha explicado por la 

presencia de urea durante la preparación de la muestra, como se ha informado por 

nuestro grupo de investigación, ya que la formación de amonio proveniente de la 

hidrolisis de la urea en la solución acuosa durante la síntesis sol-gel podría 

aumentar suavemente el pH, dando lugar a la formación de nanopartículas de TiO2 

con una morfología controlada en este caso esféricas. (Rengifo-Herrera et al., 2011). 

Los espectros FT-IR del TiO2-TPA (Figura 5-3e), muestran bandas asociadas a 530 

cm-1 (Ti-O), 1060 cm-1 (P-O de ácido tungstofosfórico), 1630 cm-1 (agua 

quimisorbida), y 3417 cm-1 (Ti-OH). 
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c. d. 

 
e. 

Figura 5-3. Caracterización TiO2-TPA, a.) difractograma DRX b.) espectros DRS, c.) 

adsorción-desorción de N2, d.) micrografías SEM y espectros FT-IR. 
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descomposición térmica de la urea a 500°C muestra una fuerte absorción de luz en 

la región comprendida entre 250–500 nm, además la banda de energía prohibida 

(Eg) calculada a través de una gráfica Tauc (Figura 5-4d) indica un valor de 

(Eg=2.72 eV) que corresponde a los valores reportados por la literatura para este 

tipo de estructuras. Las micrografías SEM revelan que este material presenta una 

morfología de agregados laminares asociados a multicapas de g-C3N4 (Sturini 

et al., 2017). El patrón de EDS confirma la presencia de C y N en la superficie. El 

patrón DRX (Figura 5-4b), muestra 2 picos de difracción en 13,1° y 27,5° (F. Chang 

et al., 2014). El pico de mayor intensidad en 27.7° está asociado al plano de 

difracción (002) para materiales grafiticos, en relación con la estructura de 

apilamiento de unidades repetitivas aromáticas y el pico a 13.1° es asignado al 

plano de difracción (100), lo que revela el empaquetamiento estructural interplanar 

de las unidades de tris-s-triazina. El espectro FT-IR (Figura 5-4 e), muestra bandas 

de absorción a 1620 cm-1 (δ (NH2), 1540 cm-1 (ν (anillo)), 1390 cm-1 (ν (C-N)), 1310 

cm-1 (ν (C-N)), and 807 cm-1 (flexión anillo-sexteto fuera del plano) los cuales 

pueden estar asignados a la estructura del g-C3N4, (Pareek & Quamara, 2018). El 

espectro XPS (Figura 5-4 f), muestra para el espectro N1s señales cercanas a 

energías de enlace a 400 y 398 eV, estas posiblemente asociadas a los enlaces C-N-C 

y N-(C)3 (Z. Wang et al., 2018). La isoterma de adsorción-desorción de N2 a 77 K del 

material g-C3N4 permite una clasificación de tipo IIb, y un lazo de histéresis H3 (se 

sabe que el bucle tipo H3 se observa en agregados de partículas en forma de placas 

de dan lugar a poros en forma de hendidura), con área específica de superficie de 

35 m2 g-1 y un promedio de tamaño de poro de 6.9 nm. 
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c. d. 

  

e. f. 

 
g. 

Figura 5-4. Caracterización material g-C3N4, a.) Micrografía SEM y espectro EDS, 

b.) Espectro DRX, c.) Espectro DRS, d.) diagrama Tauc (α hv)1/2 vs Eg, e.) Espectro 

FT-IR, f.) Espectro XPS y g.) adsorción-desorción de N2 a 77 K. 
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Degradación Foto-asistida de diclofenaco e ibuprofeno 

 

Experimentos de adsorción-degradación en soluciones de diclofenaco e 

ibuprofeno a 50 mg L-1, realizados mediante un housing equipado con lámpara 

de Xenón. 

 

Respecto a la estabilidad fotoquímica de las moléculas estudiadas (en ausencia de 

carbón activado, TiO2-TPA o g-C3N4), el diclofenaco presentó una degradación 

fotolítica de un 42% (ensayo sin filtro de corte λ>260 nm y con presencia de luz 

UVC, UVB, UVA y visible), 17% (ensayos con filtro de corte a λ>320 nm, 

permitiendo la irradiación con luz UVA y visible) y 3% (con el filtro de corte a 

λ>455 nm que permite la irradiación con luz visible) (Figura 5-5.a), para el 

ibuprofeno fue de 16% (ensayo sin filtro de corte λ>260 nm y con presencia de luz 

UVC, UVB, UVA y visible), 4% (ensayos con filtro de corte a λ>320 nm, 

permitiendo la irradiación con luz UVA y visible), y 2% (con el filtro de corte a 

λ>455 nm que permite la irradiación con luz visible) (Figura 5-5.b). 
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c. 

Figura 5-5. Efecto de fotolísis en la degradación de los fármacos a.) diclofenaco, b.) 

ibuprofeno y c) espectro de emisión de luz de lámpara de xenón y efecto de los 

filtros de corte λ > 320 nm y λ > 455 nm. Condiciones de ensayo: reactor cilíndrico 

de cuarzo, volumen útil de 50 mL, tiempo irradiación 300 min, concentración de 

fármacos 50 mg L-1. 

 

Los resultados muestran que el fármaco diclofenaco se afecta principalmente por 

reacciones de fotolísis en presencia de luz UVC y UVB, mientras que la luz UVA y 

visible lo afectaron en menor medida. La Figura 5-5c muestra el espectro de 

emisión de la lampara en el que se distinguen la presencia de longitudes de onda 

en el rango UV (UVC, UVB y UVA) que posiblemente afectan de forma directa el 

DI dado que la solución está contenida en un reactor de cuarzo. Se ha demostrado 

que DI se degrada rápidamente por fotólisis directa en condiciones ambientales 

naturales (Y. Zhang et al., 2008a), como resultado de los procesos heterolíticos y 

homolíticos de ruptura de enlaces en moléculas orgánicas generados por la luz 

UVC-B.  

 

Resultados reportados por Kovacic et al., 2016 indican las diferentes vías de 

fotolisis del DI bajo irradiación UV-C y UV-A. Inicialmente, la ruta preferible de 

degradación de DI tras la absorción de luz es la decloración en la posición 6’, 

seguida de la ciclación y formación del ácido (8-cloro-9 H-carbazol-1-il) acético, 

detectado como subproducto de la fotodegradación de DI durante su exposición a 

la luz solar y fotolisis con luz UV artificial. Otro importante producto de 

fototransformación del DI y que otorga el color marrón característico de la fotolisis 

de esta molécula, es el ácido (8-hidroxi-9H-carbazol-9-il) acético y es el resultado 
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de la sustitución del átomo de cloro por un grupo hidroxilo. (Agüera et al., 2005; 

Keen et al., 2013). Como se indica en Figura 5-6, las posibles vías de 

fototransformación pueden explicarse siguiendo la ruta (I) la cual inicia con la 

fotociclacion de la molécula de DI al correspondiente carbazol monohalogenado 

(P-1), seguido de la deshalogenación de clorocarbazol (Ia) y la sustitución del 

átomo de cloro con el grupo hidroxilo (P-6, ruta Ib). También puede ocurrir la 

descarboxilación de DI (P-8) y posterior oxidación de la cadena de alquilo (P-9 a P-

13) (Agüera et al., 2005). 

 
Figura 5-6. Rutas de fotodegradación directa de diclofenaco, adaptado de (Agüera 

et al., 2005). 
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El IB presentó un 16% de fotodegradación cuando se irradia directamente en 

presencia de luz UVC, UVB, UVA y visible. Por otro lado, el efecto de la radiación 

UVA y visible es poco significativo en la degradación del IB. La fotoestabilidad del 

ibuprofeno se explica por su espectro UV-vis, que exhibe un máximo a 222 nm, 

limitando el efecto de fotodegradación por irradiación directa (Challis et al., 2014). 

Como posibles rutas de la degradación fotolítica del ibuprofeno diferentes trabajos 

han propuesto, la disociación del enlace C-COOH. Como principales productos de 

fotodegradación (bajo irradiación con luz en el rango UV-C y UV-B) se han 

reportado el 1-(4-isobutilfenil) etanol (IBPE) y el 4-isobutilacetofenona (IBAP). La 

Figura 5-7 muestra un mecanismo propuesto para la formación de estos productos, 

donde IB desprotonado se oxida por excitación directa de luz, la perdida posterior 

de CO2 genera un radical bencilo, que puede transformarse en IBPE y/o IBAP en 

presencia de agua y oxigeno (F. H. Li et al., 2015; Luo et al., 2018; Packer et al., 

2003; Szabó et al., 2011). 

 
Figura 5-7. Rutas de fotodegradación de Ibuprofeno, adaptado de Luo S y col 2018 

(Luo et al., 2018). 



 142 

 

Efecto fotosensibilizador y fotocatalítico del BC, TiO2-TPA. 

 

Se muestra inicialmente la capacidad de adsorción de los fármacos DI e IB sobre el 

carbón activado con valores de 42,5 mg g-1 y 39,5 mg g-1 y para el TiO2-TPA de 6,7 

mg g-1 y 5,3 mg g-1, respectivamente. Se observa en la Figura 5-8, que la velocidad 

de adsorción de DI e IB es mayor para el carbón activado comparada con el TiO2-

TPA, alcanzando el equilibrio después de 60 min y 120 min respectivamente. Esta 

importante diferencia en la capacidad y velocidad de adsorción del BC puede 

asociarse principalmente por la gran superficie específica del carbón activado, 

aproximadamente 10 veces mayor a la del TiO2-TPA. 

 
Figura 5-8.  Capacidad de adsorción de los fármacos DI e IB (mg g-1) para BC y 

TiO2-TPA en oscuridad. Condiciones de ensayo: volumen útil de 50 mL, tiempo 

300 min, concentración de fármacos 50 mg L-1, concentración de BC y TiO2-TPA 0.5 

g L-1, 250 rpm. 

 

Es importante conocer la capacidad de adsorción de los materiales para identificar 

posibles interferencias en el estudio de su actividad fotosensibilizadora y 

fotocatalítica, debido a que el proceso de adsorción puede ser predominante. Como 

una medida inicial para identificar la actividad fotosensibilizadora y fotocatalítica 

del semiconductor, se estudió la superficie de los materiales mediante la técnica 

ATR-FT-IR al inicio y final de cada ensayo de fotodegradación (  
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Figura 5-9 y Figura 5-10) con el objetivo de observar cambios en las señales 

características de los fármacos DI e IB que fueron adsorbidos.   

 

La Figura 5-9a muestra el espectro IR característico del DI, en el que se identifican 

las principales bandas de absorción en 3380, 3030, 2357, 1572, 1553, 1468, 1391, 

1066, 743 cm-1 atribuidas a las vibraciones y estiramientos de los grupos 

funcionales N-H (amina), C-H (aromático), N-H-O (amina), C-N-H (amina 

secundaria), -COO (acido carboxílico), C-N; C-H, N-H (amina) y C-Cl, 

respectivamente (França et al., 2020). Los espectros FT-IR realizados al carbón 

activado después del tratamiento en oscuridad (adsorción de DI) y los tratamientos 

de irradiación en las diferentes configuraciones de housing, se muestran después 

de realizar una sustracción del espectro del carbón activado obtenido previamente 

a la adsorción del DI. La adsorción de DI en la superficie del BC se puso en 

evidencia por la presencia de las bandas a 3030, 1553, 1468, 1391 y 1066 cm-1. 

Mientras, los tratamientos con irradiación mostraron importantes cambios en las 

señales características del DI. Principalmente, en los tratamientos en ausencia de 

Filtro de corte de luz λ>260 nm en donde se irradia durante 5 h con luz UVC, UVB, 

UVA y visible, se observó una clara desaparición de bandas de absorción y la 

aparición una nueva banda ancha centrada en 1718 cm-1 (C=O, estiramientos). En 

presencia del filtro a λ>320 nm, se conservan bandas a 1715 cm-1 (estiramiento 

C=O), y 1385 cm-1 (combinación de estiramiento C=O y deformación O-H en ácidos 

carboxílicos), lo que indica que el DFC puede sufrir también oxidación en estas 

condiciones de iluminación. Los tratamientos bajo irradiación a λ>455 nm, revelan 

como principal diferencia nuevas señales en las bandas 1715 cm-1 (C=O, 

estiramientos), 1529, 1218, 1190 cm-1 asociadas típicamente a los grupos -CH 

(alifáticos) y vibración de C-O (carboxilo), probablemente atribuidos a 

subproductos oxidados (Araujo et al., 2021; Bi et al., 2021). 

 

Similarmente el FT-IR del ibuprofeno sobre el carbón activado presentó 

importantes cambios en las señales características del fármaco baja irradiación de 

luz. La Figura 5-9b muestra el espectro IR característico del IB, con picos intensos a 

2955 y 2865 cm-1 asignado a C-H (alcanos), 1708 cm-1 (carbonilo), 1470 cm-1 (fenol), 

1325 cm-1 C-C (carboxilo), 1231 cm-1 (anillos de benceno), 776 cm-1 -C=O (residuos 

de isobutil), 674 cm-1 y 587 cm-1 (anillos aromáticos) (Bhadra et al., 2017; Inocêncio 

et al., 2021; Salmoria et al., 2017; Sharif et al., 2023; Silva et al., 2020). El tratamiento 
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de adsorción como se esperaba mostró las bandas características del fármaco IB. 

Mientras que como resultado de los tratamientos bajo irradiación se registraron 

cambios importantes, como la aparición de nuevas bandas (1714, 1205, 1080 y 960 

cm-1). Cuando el BC fue irradiado sin el uso de filtro de corte λ>260 nm, presento la 

aparición de una banda ancha a 1714 cm-1 que corresponde a estiramiento C=O 

probablemente debido a la presencia de subproductos adsorbidos altamente 

oxidados. En los tratamientos efectuados bajo irradiación a λ>320 nm se 

observaron bandas a 1714 cm-1 (C=O estiramientos), 1654 and 1647 cm-1 (C=O 

estiramientos en ácidos carboxílicos arílicos). Bajo irradiación λ>455 nm 

aparecieron nuevas bandas en 1588 cm-1, 1576 cm-1 y 1477 cm-1, probablemente 

atribuidas a subproductos oxidados. 

 

Los resultados anteriores sugieren que el carbón activado presentó un efecto 

impulsado por la irradiación UV y visible que podría generar la degradación de los 

fármacos adsorbidos sobre la superficie del carbón activado. Como se desarrollará 

en esta sección, Los grupos característicos de la superficie del carbón activado, 

como los EPFRs, las quinonas, grupos funcionales oxigenados, y estructuras 

similares a islas con un orden gratifizado (facilita el transporte de electrones) 

podrían contribuir a la degradación de contaminantes orgánicos a través de la 

generación de radicales ·OH. 

 

La Figura 5-10 a y b muestran los espectros ATR-FT-IR del material TiO2-TPA. 

Como se esperaba, la generación de procesos fotocatalíticos resultantes de irradiar 

con longitudes de onda mayores o iguales a la energía de banda prohibida del 

semiconductor, se inducen procesos de separación de cargas dejando rotos o 

huecos (h+BV) en la banda de valencia y electrones (e- BC) en la banda de conducción 

los cuales pueden migrar hacia la superficie del solido para ser capturados en 

trampas superficiales y ser transferidos a donores o aceptores de electrones. 

Similar a lo anteriormente mencionado, los tratamientos en la oscuridad mostraron 

la presencia de las bandas características del DI e IB adsorbidos en la superficie del 

material.  

En el caso de los tratamientos bajo irradiación del DI sobre carbón, al usar λ>320 

nm e irradiación sin filtro de corte, solo se conservó la banda asociada a el grupo 
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funcional C-N-H (Amina secundaria). Mientras, los tratamientos con λ>455 nm y 

conservaron los picos característicos del DI. 

 

Los tratamientos de irradiación sobre el TiO2-TPA en presencia de ibuprofeno 

mostraron en la superficie del material una disminución de la intensidad de 

bandas características del fármaco como 1470, 776 y 674 cm-1 y desaparición de la 

banda asociada al grupo carboxilo (C=O) a 1708 cm-1 durante los ensayos 

realizados con el filtro λ>320 nm. Mientras que en los tratamientos sin filtro de 

corte se registró, una desaparición significativa de las bandas asignadas a modos 

de vibración y estiramiento característicos de IB. Los tratamientos a λ>455 nm 

mostraron que las bandas asociadas a los grupos característicos del fármaco: 

carboxilo (1325 cm-1) y anillos aromáticos (674 cm-1) se conservan después de 5 

horas de tratamiento. 

 

Los resultados anteriores revelen cambios significativos en las bandas IR 

características de los fármacos, adsorbidos sobre la superficie de los materiales 

cuando son irradiados bajo luz UV o visible. Estos resultados también fueron 

observados en la solución, al seguir la concentración del fármaco durante 300 min 

de tratamiento de irradiación. 
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b.  

Figura 5-9. Efecto de la irradiación usando diferentes filtros de corte de luz sobre la superficie del carbón activado 

mediante ATR-FTIR, en los tratamientos de fotodegradación de a,) DI y b,) IB. 
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Figura 5-10. Efecto de la irradiación usando diferentes filtros de corte de luz sobre la superficie del TiO2-TPA mediante 

ATR-FTIR, en los tratamientos de fotodegradación de a,) DI y b,) IB. 
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En la Figura 5-11 a-d, se muestra el seguimiento de la concentración de los 

fármacos DI e IB, bajo irradiación usando filtros de corte en longitudes de onda de 

455 nm, 320 nm y sin filtro de corte, en una suspensión acuosa de carbón activado 

(Figura 5-11 a y b) y TiO2-TPA (Figura 5-11 c y d).  

 

  
a. b. 

  
c. d. 

Figura 5-11. Efecto de diferentes longitudes de onda en la fotodegradación de los 

fármacos DI e IB sobre los materiales: a-b.) Carbón activado y c-d.) TiO2-TPA. 

Condiciones de ensayo: Reactor de cuarzo con volumen útil de 50 mL, tiempo 

irradiación 300 min, concentración de fármacos 50 mg L-1, concentración de BC y 

TiO2-TPA 0.5 g L-1, 250 rpm. 
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Al irradiar el material carbonáceo con luz proveniente de la lámpara de Xe con 
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la concentración de los fármacos cercana al límite detección (LDUV-vis de 0.25 mg L-1) 

de DI e IB luego de 180 a 240 min, cuando se usó el filtro λ> 320 nm y el 

tratamiento sin filtro, respectivamente. Mientras que los tratamientos realizados 

con luz de λ> 455 nm fueron los últimos que alcanzaron valores de remoción de los 

fármacos cercanos al límite de detección a los 300 min de irradiación. 

 

Los ensayos anteriores permitieron observar el grado de influencia del proceso de 

adsorción en la remoción de los fármacos estudiados. Como se ha descripto en 

capítulos anteriores las características de superficie del carbón le otorgan una alta 

capacidad de adsorción de ambos fármacos. La comparación de los procesos en 

oscuridad con los tratamientos bajo irradiación, permitieron poner en evidencia los 

efectos del tratamiento en la degradación de los fármacos por fotolisis o 

fotosensibilización del carbón activado, los que presentan dificultades para ser 

discriminados al seguir la variación de la concentración de ambas en solución. Por 

lo anterior, se realizaron experimentos en los cuales, en primera instancia se 

adsorbieron completamente tanto el DI como el IB sobre el carbón activado en la 

oscuridad. Posteriormente, se realizó la iluminación de los sólidos con las 

diferentes longitudes de onda y finalmente se extrajeron las moléculas del 

adsorbato, utilizando los lavados con solución de acetonitrilo descriptos 

previamente, para seguidamente evaluar su concentración por cromatografía 

líquida. Este sistema experimental permite discriminar las posibles contribuciones 

de la adsorción y la fotolisis en el grado de remoción total alcanzado, y aislar así el 

efecto de la matriz del carbón (interacción luz-carbón). Esta metodología 

experimental fue propuesta por primera vez por Conchi O Ania et al,. 2013 y fue 

efectiva para evaluar la capacidad de los materiales carbonosos para promover 

fotooxidación del fenol (Velasco y Maurino y Laurenti y Fonseca y et al., 2013).  

 

En la Figura 5-11 c-d, se muestran el efecto fotocatalítico del TiO2-TPA sobre los 

fármacos DI e IB. Inicialmente los tratamientos en la oscuridad mostraron una 

remoción del 14 % y 11 %, respectivamente. Los tratamientos bajo irradiación 

indicaron una remoción del 67, 50 y 45% para el DI, y de 53, 45 y 28% para el IB 

usando las siguientes configuraciones de irradiación, SF, λ> 320 y λ> 455 nm. Los 

mayores valores de remoción alcanzados cuando no se usa filtro de corte, están 

asociados a efectos simultáneos de la luz en el rango UVC, UVB y UVA, lo que 

podría inducir una mayor degradación al tener lugar donde posiblemente ocurran 
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reacciones fotoquímicas y fotocatalíticas. Cuando se usa luz a λ> 455 nm se aprecia 

una buena actividad generada por el material TiO2-TPA en la remoción de los 

fármacos (DI/IB), este fenómeno se aprecia principalmente con el fármaco 

ibuprofeno. Se ha sugerido, que irradiar en el rango UV-A, se induce la formación 

del par e-/h+ del TiO2 que puede migrar a la superficie del semiconductor, dando 

lugar a una reacción fotocatalítica clásica, los electrones pueden ser fácilmente 

transferidos desde la banda de conducción (CB) del TiO2 (potencial redox de los 

electrones en CB a pH =7 es -0,51 V) al anión Keggin del TPA (potencial redox de 

+0,218 V) que presenta un potencial de reducción más positivo que el potencial 

reducción de la banda de conducción del TiO2, haciendo termodinámicamente 

favorable la transferencia de carga. Este proceso dejaría una mayor cantidad de 

huecos fotogenerados en la banda de valencia del TiO2 disponibles para generar 

radicales hidroxilo (Rengifo-Herrera et al., 2016c, 2022a). Los resultados anteriores 

indican la posible existencia de reacciones de fotodegradación de los fármacos 

cuando los materiales BC y TiO2-TPA son irradiados con luz (UV y visible). Sin 

embargo, para la cuantificación real de la fracción fotodegradada de DI e IB se 

realizaron ensayos a bajas concentraciones de los fármacos (2,0 mg L-1), en ensayos 

que incluyeron el seguimiento de la desorción de los materiales luego del 

tratamiento fotoinducido. 

 

 

Experimentos de adsorción-degradación en soluciones de diclofenaco e 

ibuprofeno a 2 mg L-1, realizados mediante cañón equipado con lampara de 

Xenón en los materiales BC, TiO2-TPA y g-C3N4. 

 

Posteriormente, se realizaron tratamientos de adsorción-degradación a bajas 

concentraciones de los fármacos (2 mg L-1) con el objetivo de estudiar y diferenciar 

la fracción de contaminantes fotodegradada y adsorbida en superficie del material. 

Las Figura 5-12 a y b, presentan los controles de fotolisis para los diferentes 

fármacos, además de la adsorción para BC.  
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a. b. 

Figura 5-12. Controles experimentales, fotolisis (λ> 320 nm, λ> 455 nm y SinFiltro) 

y curva de adsorción para los fármacos: a. DI y b. IB. Condiciones de ensayo: 

reactor de cuarzo con un volumen útil de 50 mL, tiempo irradiación de 300 min, 

concentración de fármacos 2,0 mg L-1, concentración de BC a 0.5 g L-1, 250 rpm. 

 

Los resultados muestran importantes valores de remoción para DI de 26 y 40 % 

cuando se usa irradiación de luz con filtro de corte a λ> 320 nm y SF, 

respectivamente. La irradiación con luz a longitudes de onda mayores a 455 nm, 

no conducen a la fotolísis sobre el DI. El efecto de la fotolisis en IB muestra bajos 

valores de remoción después de 300 min de tratamiento, 3, 4 y 15% para las 

condiciones, λ> 320 nm, λ> 455 nm y SF, respectivamente.  

 

Los tratamientos de adsorción sobre BC en oscuridad muestran valores de 

concentración inferiores al límite de detección (LD: 0,025 mg L-1) para ambos 

fármacos después de 300 min de tratamiento. 

 

La Tabla 5-3 y Tabla 5-4, muestra los resultados de los tratamientos de irradiación 

de luz en el rango UV y visible sobre los materiales BC, TiO2-TPA y g-C3N4 en la 

degradación de los contaminantes DI e IB (las curvas de tendencia durante el 

tiempo de tratamiento, así como los ensayos de desorción se presentan en el anexo 

3  - Figura 10-1 a-f.). 

 

Tabla 5-3. efecto de los materiales BC, TiO2-TPA y g-C3N4 en la degradación de 

diclofenaco en concentraciones cercanas a las presentes en ambientes naturales. 
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   Tiempo 

tratamiento 

(min) 

C/C0 -DI 

Material  (mg·L-1) pH λ> 455 

nm 

λ> 320 

nm 

Sin 

filtro 

BC 

2 6.5 

    

 IDI : 300 <LD <LD <LD 

 DDI: 180 0,71 0,58 0.43 

  DT: 

  0,29 0,42 0,63 

     

TiO2-TPA     

 IDI : 300 0,48 0,68 <LD 

 DDI: 180 0,14 0,09 0.11 

  DT: 

  0,34 0,59 0,89 

     

g-C3N4     

 IDI : 300 0.22 0,96 <LD 

 DDI: 180 0,071 0,04 0.02 

  DT: 

    0,15 0,96 0,98 

*Irradiación: IDI y concentración removida de la solución, concentración recuperada en 

desorción: DDI (tres ciclos de 1 h c/u), degradación total: DT= C0 – Cs - CD (C0: concentración 

inicial, Cs: concentración en solución, CD: concentración en desorción), LD: Limite de 

detección. 

 

 

Tabla 5-4. efecto de los materiales BC, TiO2-TPA y g-C3N4 en la degradación de 

Ibuprofeno en concentraciones cercanas a las presentes en ambientes naturales. 

 

   Tiempo 

tratamiento 

(min) 

C/C0 -IB 

Material  (mg·L-1) pH λ> 455 

nm 

λ> 320 

nm 

Sin 

filtro 

BC 

2 6.5 

    

 IDI : 300 0,96 <LD <LD 

 DIB: 180 0,76 0,70 0.73 

  DT: 

  0,20 0,30 0,27 

     

TiO2-TPA     
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 IDI : 300 0,39 0,55 0,52 

 DIB: 180 0,12 0,13 0,11 

  DT: 

  0,27 0,32 0,41 

     

g-C3N4     

 IDI : 300 0.15 0,59 0.79 

 DIB: 180 0,05 0,12 0.09 

  DT: 

    0,10 0,47 0,70 

*Irradiación: IIB y concentración removida de la solución, concentración recuperada en 

desorción: DIB (tres ciclos de 1 h c/u), degradación total: DT= C0 – Cs - CD (C0: concentración 

inicial, Cs: concentración en solución, CD: concentración en desorción), LD: Limite de 

detección. 

 

Se emplearon las condiciones de desorción para los fármacos DI e IB adsorbidos 

sobre el carbón activado descriptas en el capítulo 4, para seguir mediante UHPLC 

el comportamiento de los fármacos. Esta técnica permitió definir un límite de 

detección (LD) de 0,025 mg L-1, y una la posibilidad de recuperar hasta el 98% de 

los fármacos adsorbidos, lo que a su vez permitió determinar un valor preciso del 

porcentaje de fotodegradación de los fármacos evaluados para cada material. 

 

Todos los ensayos de irradiación incluyeron una etapa previa de adsorción en 

oscuridad durante 60 min, en esta etapa los tratamientos sobre carbón activado 

muestran inicialmente una adsorción del 98% ± 2% para DI e IB, respectivamente. 

El posterior tratamiento durante 300 min de irradiación usando los filtros de corte, 

permite lograr una disminución de la concentración inicial de los fármacos en 

solución hasta niveles de concentración inferiores al límite de detección (LD: 0,025 

mg L-1) después de 60 y 300 min de tratamiento para DI e IB, respectivamente. Por 

otra parte, los ensayos de desorción muestran la recuperación del fármaco retenido 

durante las 5 horas de tratamiento, en donde la diferencia en la concentración 

recuperada y la concentración inicial indica la fracción de los fármacos 

fotodegradad. La fracción fotodegradada alcanzanda para el DI es de 63%, 42% y 

29%, el IB muestra eficiencias de degradación en valores de 27%, 30% y 20% para la 

irradiación en las condiciones Sin Filtro (SF), λ> 320 nm y λ> 455 nm, 

respectivamente. 
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Los tratamientos realizados usando TiO2-TPA muestran una eficiencia de 

adsorción en la oscuridad de 10 y 14% para DI e IB, respectivamente. Este valor es 

inferior comparado con el carbón activado, debido fundamentalmente a la menor 

superficie especifica y las características fisicoquímicas de la misma (SBET: 101 m2 g-

1) del TiO2-TPA. Después de los tratamientos bajo irradiación usando diferentes 

filtros de corte, el DI presentó 100%, 68% y 48% de remoción parcial del fármaco en 

solución. Mientras el IB alcanzó valores de remoción parcial de 55%, 52 y 39 % para 

los filtros de corte SF, λ> 320 nm y λ> 455 nm, después de 300 min. Los ensayos de 

desorción mostraron una recuperación de los fármacos entre el 9-14 % para el DI y 

11-13% para IB, indicando que los porcentajes totales de fotodegradación de los 

fármacos están en valores del 89%, 59% y 34% en DI y 41%, 32% y 27% en IB para 

los tratamientos con los filtros de corte de SF, λ> 320 nm y λ> 455 nm, 

respectivamente. 

 

Los tratamientos sobre el material g-C3N4, muestran en los primeros 60 min de 

adsorción en oscuridad la remoción de los fármacos valores de remoción de 20 y 

13% para DI e IB, respectivamente. El efecto de la irradiación y posterior desorción 

del material mostró una degradación casi total, alcanzando valores del 98 y 96% 

para el DI, así como de 70 y 47% para el IB cuando no se usaron los filtros de corte 

SF o se trabajó con λ> 320 nm, mientras que el uso del filtro de corte a λ> 455 nm 

tan solo alcanzo un 15 % de degradación del DI y 9% para el IB. 

 

Los diferentes efectos de las longitudes de onda empleadas sobre los materiales y 

su efecto en la degradación de DI e IB pueden ser puestos de manifiesto al 

observar los cromatogramas de la solución irradiada (Figura 5-13 a-f) y los 

cromatogramas de la solución obtenidas en los ensayos de desorción (Figura 5-14 a 

y b). En las figuras se describen las señales que corresponden a: el tiempo inicial T0 

(concentración inicial para cada fármaco), la señal característica para el tratamiento 

de adsorción en oscuridad (T300 OSC), el efecto de la fotolisis en longitudes de onda 

(F320, F455 y lámpara sin filtro (SF)) y los tratamientos de irradiación en presencia 

de los materiales carbón activado (BC+λ nm), TiO2-TPA (TiO2-TPA+λ nm) y g-C3N4 

(g-C3N4+λ nm).  
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Figura 5-13. Seguimiento de la fotodegradación de los fármacos DI e IB en solución 

mediante HUHPLC, usando a y b.) carbón activado, c y d.) TiO2-TPA y e y f.) g-

C3N4. 

 

Inicialmente se puede observar en todos los cromatogramas el efecto de la 

adsorción en la solución (T0 y T300 OSC) permiten apreciar la capacidad de adsorción 

de los tres materiales. El carbón activado muestra una fuerte reducción en la 

intensidad del pico característico para DI e IB, esto es debido a la fuerte capacidad 

de adsorción. Mientras, los materiales TiO2-TPA y g-C3N4 muestran una leve 

disminución de la intensidad de la señal de los fármacos para los tratamientos de 

adsorción.  

 

Los tratamientos de iluminación en ausencia de material (efecto de la fotolisis) 

(denominados como SF, F320 y F455) sobre el DI muestra una disminución de la 

intensidad del pico en el siguiente orden SF>F320>F455 con la principal diferencia 

que durante el seguimiento de la señal a un tiempo de retención (TR) de 5,5 min 

(Figura 10-2a del Anexo 3), tan solo el tratamiento de fotolisis a λ > 320nm 

presentaron un set distintivo de picos secundarios (TR= 4,5 min) posiblemente 

asociados a productos de fotodegradación característicos de moléculas más polares 

e hidrofílicas que la molécula original, lo que le otorga las propiedades para ser 

retenida débilmente en la columna cromatográfica (C18, no polar e hidrofóbica), 

favoreciendo la afinidad con la fase móvil (polar). Por ejemplo, datos de 

cromatografía liquida acoplada a espectroscopia de masas de alta resolución 

usados en el seguimiento de la fotolisis (luz UV-C) del DI reportaron como 

productos de degradación de los grupos carboxílicos, los compuestos (P-1, P-6, P-7 

y P-13) con una relación masa carga de 258,03, 240,06, 254,04 y 246,03 m/z, 

respectivamente, fueron descriptos en la Figura 5-6 en el trabajo reportado por 

Agüera y col. en el 2005 (Agüera et al., 2005).  

 

Mientras, los cromatogramas de los tratamientos de fotolisis sobre el IB (Figura 

10-2b del Anexo 3), presentaron el siguiente orden de disminución de la intensidad 

SF >F320>F455, y revelan durante el seguimiento de la señal del fármaco, la 

aparición de múltiples picos secundarios en tiempos de retención entre 4 y 6 

minutos. La presencia de estas señales a TR posteriores al tiempo característico de 

la molécula de ibuprofeno (TR=2,3 min), sugiere la presencia de moléculas de 
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carácter hidrofóbicas y no polares, ya que su atracción hacia la fase estacionaria no 

polar es mayor). Se ha reportado como productos de fotolisis (UV-C) del IB los 

compuestos intermedios de hidroxilación; el 1-(4 isobutil fenil) etanol y 4-

isobutilacetofenona, los cuales presentan características más hidrofóbicas y con 

tiempos de retención posteriores al de la molécula de IB original (Iovino et al., 

2016). 

 

Como resultado del posible efecto fotosensibilizador del BC (Figura 5-13. a y b), en 

los ensayos BC+320 nm y BC+450 nm aparecen picos secundarios asociados a la 

generación de productos de degradación, así como una fuerte disminución de la 

señal del fármaco en los ensayos BC+SF para los cromatogramas de la solución de 

DI (Figura 5-13. a). Por su parte, el efecto de irradiación sobre el carbón activado 

durante el seguimiento de la solución de IB (Figura 5-13. b) muestra para todos los 

cromatogramas la formación de señales secundarias en tiempos posteriores a la 

aparición del IB en el tiempo inicial (TR= 2,3 min) lo que sugiere que las posibles 

reacciones fotogeneradas sobre el BC tendrían una influencia en la modificación de 

la molécula del contaminante en solución.  

 

El efecto de fotocatálisis del TiO2-TPA (Figura 5-13. c y d), como se esperaba 

muestra una disminución de la intensidad de la señal característica de los 

fármacos, como resultado de la fotogeneración de especies reactivas de oxígeno 

como los radicales ·OH. Los tratamientos de irradiación en la configuración sin 

filtro de corte y el efecto de la irradiación a longitudes onda mayores a 455 nm 

presentaron los mayores porcentajes de degradación para el fármaco IB, mientras 

las eficiencias de degradación para el DI se observan cuando se usa el filtro de 

corte para longitudes de onda mayores a 320 nm y en ambos tratamientos se 

observan nuevas señales en los cromatogramas asociadas a productos de 

degradación de los fármacos.  

 

El efecto fotocatalítico del g-C3N4 en la fotodegradación de los fármacos DI e IB fue 

mayor cuando se irradio sin el filtro de corte y usando el filtro λ> 320 nm. En los 

cromatogramas se observa una fuerte disminución de la intensidad del pico 

característico del fármaco y en el caso del DI, la ausencia de señales adicionales 
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asignables a posibles productos de degradación durante el tiempo de retención 

evaluado (TR:10 min). 

La eficiencia de la fotodegradación de ambos fármacos sobre los materiales 

evaluados cuando se irradia usando la lampara de xenón sin uso de filtro de corte 

se puede explicar por el efecto combinado de la fracción de luz en el rango del 

ultravioleta y visible generando procesos de fotolisis y fotosensibilización.  

 

La Figura 5-14 a y b, muestran los cromatogramas de los ensayos de desorción para 

cada uno de los tratamientos de irradiación realizados. 

 

  
Figura 5-14. Seguimiento de los fármacos y posibles productos de fotodegradación 

mediante HPLC después de 5 horas de irradiación y posterior desorción usando 

diferentes filtros de corte: ensayos de desorción sobre los materiales BC, TiO2-TPA 

y g-C3N4  

 

Como se describió anteriormente, los ensayos de desorción realizados 

inmediatamente después de una etapa de adsorción de los fármacos sobre el 

carbón activado en la oscuridad permitieron recuperar hasta un 98,5% del fármaco 

adsorbido.  

 

Los tratamientos de irradiación en presencia de carbón activado después de la 

desorción muestran una disminución en la señal característica del fármaco debido 

a un posible efecto de degradación por fotosensibilización de grupos funcionales 

en superficie. Esto lo podemos constatar al comparar los resultados experimentales 

de la fotolisis de DI, el cual en condiciones de iluminación a λ>320nm y en 
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ausencia de filtro de corte se alcanza una degradación de 26 y 40 %. Los 

tratamientos de iluminación en presencia de carbón activado alcanzaron una 

degradación de 42% y 63% cuando se irradia a λ>320nm y en ausencia de filtro de 

corte, contrario a lo esperado al considerar la presencia de carbón activado los 

procesos de fotolisis del DI se verían afectados (disminuyendo el porcentaje de 

degradación), debido a que en presencia de partículas de carbón en la solución se 

incrementarían los fenómenos de dispersión de la luz (scattering) protegiendo de 

esta manera a las moléculas de DI de los fotones de luz capaces de producir 

reacciones fotoquímicas. Por lo anterior, es posible indicar la participación de 

fenómenos de fotosensibilización en superficie de la matriz carbonosa que inducen 

la degradación de los fármacos.  

 

Los cromatogramas de los ensayos de fotodegradación de IB muestran similitud a 

los del DI al indicar que la señal de los fármacos disminuye su intensidad, respecto 

a los del carbón activado sin irradiar después de la desorción y los ensayos de 

fotolisis. Además, se observaron posibles productos de degradación, identificados 

como nuevas señales en tiempos de retención mayores al característico del 

ibuprofeno (TR:2,23 min). Mientras, que los ensayos de desorción para DI indican 

una nueva señal en los cromatogramas a tiempos de retención inferiores al 

observado para el DI (TR: 5,45 min). 

 

Los cromatogramas obtenidos luego de la desorción de ambos fármacos en 

experimentos de irradiación (300 min) en presencia de los materiales TiO2-TPA y g-

C3N4 no muestran picos secundarios para el caso del DI. De manera diferente, el IB 

si presentó nuevos picos a tiempos de retención entre 3 y 5 min sugiriendo la 

posible presencia de subproductos de degradación. La mayor proporción 

degradada para ambos fármacos se alcanza cuando se usa el material g-C3N4 y 

ocurre en el siguiente orden de irradiación Sin Filtro (SF), λ> 320 nm y λ> 455 nm. 

 

La presencia de nuevos picos causados por la oxidación del IB en tiempos de 

retención elevados, se ha reportado por Jiménez-Salcedo et al., (Jiménez-Salcedo 

et al., 2019) en un interesante estudio sobre la degradación fotocatalítica del IB 

utilizando TiO2 y g-C3N4. Los autores utilizaron un método cromatográfico similar 

(columna UHPLC C18, y condiciones de fase móvil similares) encontrando picos 

con un tiempo de retención mayor que el IB, el estudio sugirió la formación de dos 
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compuestos cetónicos: 1-(4-etilfenil)-2-metilpropan-1-ona (EPMP) y 1-(4-

isobutilfenil) etan-1-ona (IBPE) procedentes de reacciones de descarboxilación 

causadas por el ataque de radicales ·OH fotoinducidos. Por otra parte, nuestros 

resultados mostraron la aparición de un nuevo pico cromatográfico durante la 

degradación del DI, por ejemplo, en experimentos irradiados con muestras de BC. 

Lara-Pérez et al., (Lara-Pérez et al., 2020), utilizando también un método 

cromatográfico similar, descubrieron que durante la degradación fotocatalítica del 

DFC por TiO2 irradiado con UV, aparecían después del tratamiento nuevos picos 

con tiempos de retención más bajos que la molécula objetivo. Los autores 

sugirieron que estos subproductos podrían atribuirse al ácido fumárico, 2-

aminofenol, catecol y benceno-triol, todos ellos procedentes de la reacción del DFC 

con radicales ·OH. Así, sugerimos que probablemente los picos observados para la 

degradación de IB y DI podrían estar relacionados con la participación de ROS en 

la oxidación que ambas moléculas sufren en las muestras de AC, TiO2 y g-C3N4. 

 

Los procesos fotoinducidos sobre materiales carbonáceos como fullerenos (C60), 

óxidos de grafeno y carbones activados han sido reportados en la literatura. 

Algunos trabajos han mencionado que, al ser irradiados bajo diferentes longitudes 

de onda, los carbones activados podrían generar formas reactivas de oxígeno 

(ROS) como ·OH, anión radical superóxido O2-., oxigeno singlete 1O2 (G. Fang et al., 

2017). La formación de estos ROS puede estar vinculada a la presencia de radicales 

libres ambientalmente persistentes (EPFRs) presentes en los carbones activados de 

origen lignocelulósico. Para estudiar este fenómeno se usó la técnica EPR abaja 

temperatura (77 K) sobre el carbón activado irradiado in-situ durante 30 min a 

diferentes longitudes de onda (λ > 320 nm, λ > 450 nm y sin uso de filtro). Como se 

muestra en la Figura 5-15, el efecto de las longitudes de onda al emplear los 

diferentes filtros de corte induce en el espectro un incremento y un desplazamiento 

de la señal de EPR a valores más altos del factor-g, comparado con el material en la 

oscuridad, similarmente se observó un incremento en la concentración de giros de 

spin por gramo del carbón activado para los diferentes filtros de corte: (4,6x106 

spin g-1 en oscuridad) aumentó durante la irradiación de luz obteniendo valores de 

8,2x106 spin g-1 (a λ> 260 nm), 8,3x106 spin g-1 (a λ> 320 nm), y 8,0x10-6 spin g-1 (a λ> 

450 nm). Según el factor-g calculado a partir de espectros EPR, se identificó que 

esta señal podría estar asociada a la presencia de radicales centrados en el carbono 
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(factor-g 2.001), como radicales aromáticos y radicales de hidrocarburos 

poliaromáticos (J. Yuan et al., 2022). Estos resultados confirmaron que en el 

material BC podrían generarse procesos fotoinducidos en los que los EPFR 

centrados en el carbono desempeñarían un papel importante. 

 

Los EPFRs podrían contribuir a la degradación de contaminantes orgánicos a 

través de la generación de radicales ·OH, los cuales se forman por fenómenos de 

transferencia de electrones (G. Fang et al., 2017). Los EPFRs podrían fotoactivar el 

oxígeno molecular para producir el radical aniónico O2
-• y, a continuación, 

mediante su desproporción, su conversión en H2O2, radicales ·OH y 1O2. El radical 

aniónico O2
-• no es estable en medios acuosos y presenta un equilibrio con su forma 

protonada (•OOH, radical hidroperoxilo pKa= 4,0). Ya sea el anión superóxido o el 

radical hidroperoxilo, ambos sufren reacciones de desproporción dando lugar a 

H2O2 (Ec. 5-3). 

 

2𝑂2
−∙  

𝐻2𝑂
→   𝑂2 + 𝐻2𝑂2      𝐾5 = < 0.3 𝑀

−1𝑠−1 Ec. 5-3 

 

Diferentes estudios han reportado que la presencia de EPFR puede actuar como un 

mecanismo primario para la activación de diferentes oxidantes en presencia de 

carbón activado a través de la transferencia de electrones, por ejemplo, se ha 

reportado a los EPFR como los responsables de la transferencia de electrones para 

la activación de persulfato (PS) y peróxido de hidrogeno (H2O2) como SO4·- (2,5 -3,1 

V) y ·OH (1,9-2,7 V) (G. Fang et al., 2014; T. Zeng et al., 2015; X. Zhou et al., 2021). 

También se ha reportado sobre la formación de O2-· mediante la transferencia de 

electrones de los EPFR al oxígeno disuelto. Este radical puede sufrir dismutación 

generando H2O2, la cual finalmente puede ser reducida por la transferencia de 

electrones de los EPFR generando radicales ·OH (G. Fang et al., 2015). Por todo lo 

anteriormente indicado, la degradación de contaminantes orgánicos mediada por 

el carbón activado podría ocurrir sin el uso de oxidantes externos, y de esta manera 

ser una ruta de degradación sumamente interesante para ser estudiada. 
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Figura 5-15. Espectro de EPR abaja temperatura (77 K) sobre el carbón activado 

irradiado mediante lampara de xenón a 100 W cm-2 y usando filtros de corte de 

longitudes de onda (λ > 320, 455 nm y Sin Filtro). 

 

Otras rutas de generación de especies reactivas de oxígeno sobre el carbón 

activado, se asocian a la presencia de quinona o fragmentos de quinona e 

hidroquinona, como se determinó mediante los espectros FT-IR (Figura 3-5) los 

cuales mostraron picos cercanos a 1613 y 1700 cm-1 asignados a los grupos 

aromáticos C=C y quinonas, hidroquinonas C=O en la superficie del carbón 

activado y que bajo irradiados con luz UV podría inducir  la formación de 1O2 (G. 

Fang et al., 2017). 

 

En la Figura 5-16 se muestran los mecanismos sugeridos de fotosensibilización del 

carbón activado de origen lignocelulósico. Las reacciones redox reversibles entre la 

quinona y la hidroquinona permiten que los electrones se transfieran entre estas 

dos especies sin oxidantes ni reductores adicionales. La reducción de quinona 

implica la transferencia de dos electrones. Por ejemplo, la para-quinona puede ser 

reducida al aceptar un electrón y formar el radical para-semiquinona como 

intermediario, que luego gana otro electrón y dos protones para reducirse 

completamente a hidroquinona. Por su parte, la oxidación de la hidroquinona va 

en la dirección opuesta al perder dos electrones y dos protones (Uchimiya y Stone, 

2006). Otra ruta que puede contribuir a la capacidad de intercambio de electrones 

en la superficie del carbón activado es el grupo fenólico, el que podría donar un 

1.992 1.994 1.996 1.998 2.000 2.002 2.004 2.006 2.008

BC

Factor-g

In
te

ns
id

ad
 (a

.u
.)

Factor-g

 Sin Filtro            2,0013
  455 nm            2,0014
  320 nm            2,0010
 Oscuridad           2,0007



 164 

electrón y perder un protón simultáneamente para formar el radical fenoxi, el cual 

puede luego hidrolizarse para formar orto y para-quinona (Enache y Oliveira-Brett, 

2011). Adicionalmente, la estructura grafítica del carbón posee características 

asociadas a la transferencia de electrones y puede funcionar como un puente para 

transportarlos (Chacón et al., 2017). Esta propiedad única del carbón activado lo 

convierte en un mediador de electrones favorable para degradar varios 

contaminantes ambientales.  

 

El grupo quinona también puede ser excitado por la luz UV (especialmente las 

componentes UVC y UVB) generando el estado singlete (1AC-Q*), a su vez 

promover el estado triplete excitado (3AC-Q*) y finalmente, la transferencia de 

energía al oxígeno molecular conduciría a la generación de 1O2 (E et al., 2023; G. 

Fang et al., 2015). Algunos estudios han demostrado que el 1O2, una especie no 

radical, es capaz de oxidar tanto el DI como el IB (Davis et al., 2017; Díez-Mato 

et al., 2014). Por último, mediante mediciones de FT-Raman comprobamos que el 

material BC presentaba un alto grado de grafitización (ID/IG= 0,79; ID/IG < 1) y 

algunos estudios han argumentado que la presencia de láminas grafíticas puede 

potenciar la generación fotoinducida de ROS en el material carbonoso. Velasco et 

al., (Velasco y Maurino y Laurenti y Ania, 2013) sugirieron que las transiciones π-

π* fotoinducidas por luz UV directa en la matriz de carbono y su transferencia de 

electrones a las láminas grafíticas pueden permitir la difusión de electrones y su 

posterior reacción con oxígeno molecular produciendo ROS. 

 

Teniendo en cuenta lo anteriormente mencionado, se decidió evaluar los 

materiales (BC, TiO2-TPA y g-C3N4) mediante el uso de un simulador solar, con el 

objetivo de observar los resultados en condiciones cercanas a escenarios reales que 

permitan explorar el desarrollo tecnológico que utilizan la luz solar natural.  
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a. 

 
b. 

 

Figura 5-16. Mecanismos sugeridos de fotosensibilización de carbón activado de 

origen lignocelulósico bajo iluminación con longitudes de onda: en el UV (a) y en 

el visible (b). 
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Experimentos de adsorción-degradación de soluciones de diclofenaco e 

ibuprofeno de 2 mg L-1, en los materiales BC, TiO2-TPA y g-C3N4 realizados 

mediante simulador solar. 

 

Los experimentos de evaluación del efecto de la luz solar simulada se realizaron 

con un equipo (SUNTEST – HANNA) cuya intensidad de luz total es de 300 Wm-2. 

Se muestran en la Figura 5-17, los ensayos que evidencian el efecto de la 

irradiación (durante 5 h) con y sin el empleo de los materiales mencionados sobre 

una solución de ambos fármacos (DI e IB) y el posterior tratamiento de desorción. 

 

El efecto de la irradiación sin la presencia de materiales (fotolisis), conduce a 

valores de degradación de 54 y 38 % para DI e IB respectivamente y como se 

mencionó previamente, la menor degradación en el ibuprofeno puede estar 

asociada a que la molécula presenta un pico de absorción de luz a 220 nm. Esto es 

de esperar, ya que la lámpara del simulador tiene una distribución espectral tal 

que solamente el 0,5% de los fotones emitidos corresponden a longitudes de onda 

inferiores a 300 nm (rango UV-C) y alrededor del 4% entre 300 y 400 nm (rango 

UV-B y UV-A). Por otro lado, ya se mencionó que el DI presenta reacciones de 

fotolisis principalmente con longitudes de onda del UVB (280-320 nm) y UVA (320-

400 nm) en donde el simulador solar emite bajas intensidades de luz. 

 

  
Figura 5-17. Efecto de la luz solar simulada en la degradación de los fármacos DI e 

IB. D: cantidad de fármaco recuperado por desorción expresado como: C/C0, 

DIR/IBR: cantidad removida de fármaco.  
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El efecto de la luz solar simulada sobre los carbones activados mostró una 

importante degradación de los fármacos, alcanzandose valores de 72 y 65% de 

degradación de los fármacos DI e IB, respectivamente. Posiblemente, el material 

carbonoso al recibir la luz solar simulada, la cual tiene una distribución de los 

fotones emitidos entre 400 y 800 nm puede promover diferentes rutas de 

fotosensibilización mediada por la presencia de los EPFRs mencionados 

previamente. Al ser un material mesoporoso con una superficie especifica muy 

alta, el oxígeno disuelto puede adsorberse cerca de esos grupos funcionales, y los 

electrones fotogenerados ser transferidos al mismo generando el radical anión 

superóxido (O2-•), el cual está en equilibrio con el radical hidroperóxido (•OOH) 

(pKa= 4,8). Estas especies en medio acuoso suelen sufrir reacciones de dismutación, 

liderando la producción de peróxido de hidrogeno. El peróxido de hidrogeno es un 

muy buen aceptor de electrones produciendo radicales •OH altamente oxidantes 

(E0(H2O2/•OH) = +0,74 V a pH 7 vs ENH), los podrían ser los responsables de los 

fenómenos de oxidación de ibuprofeno y diclofenaco encontrados (como se 

describió en este capítulo).  

 

El efecto de irradiar los semiconductores TiO2-TPA y g-C3N4 con luz solar 

simulada, como era de esperarse alcanzó mayores valores de degradación del 93 y 

91% para el diclofenaco así como del 90 y 87% para ibuprofeno, respectivamente. 

En consecuencia, se planteó como objetivo identificar radicales fotogenerados por 

la irradiación con luz solar simulada en nanoparticulas de TiO2-TPA y g-C3N4 

dispersos en agua, mediante el uso de las sondas o secuestradores de espín (spin-

trappers) DMPO y POBN y siguiendo los aductos generados por espectroscopia 

electrónica paramagnética (EPR) (El anexo 3 muestra los espectros simulados de 

los aductos DMPO-•OH y POBN-•OH, Figura 10-3). 

 

Los resultados obtenidos con EPR spin trapping de los materiales TiO2-TPA y g-

C3N4 (Figura 5-18) mostraron, mediante el uso de n-óxido de 5,5-dimetil-1-pirrolina 

(DMPO) una señal característica del aducto DMPO-•OH después de la irradiación 

de ambos materiales, indicando un incremento inmediato de la señal típica de un 

cuarteto de intensidad 1:2:2:1 con una división de líneas de aN = aH =14.9 G en agua 

lo que se puede atribuir a la formación fotoinducida de radicales ·OH (X. Chen 

et al., 2020; Grela et al., 1996; X. Yuan et al., 2019). El espectro EPR para la sonda α-
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(4-piridil-1-óxodo)-N-terc-butilnitrona (POBN) mostro señales de un triplete 

conformados por dobletes con parámetros de aN= 15.1 G y aH = 1.6 G en agua 

características para el aducto POBN-•OH (Q. Li et al., 2010; P. Wu et al., 2010). 

Ambos resultados confirman la producción de radicales hidroxilo cuando los 

materiales son irradiados mediante un simulador solar equipado con una lámpara 

de xenón a 300 W cm-2. 

 

 
a 

 
b 

 
c 

 
d 

Figura 5-18. Espectros EPR spin trapping obtenidos por irradiación 300 W cm-2, en 

presencia de agente de captura de spin DMPO en suspensión de a.) TiO2-TPA y b.) 

g-C3N4, y agente POBM en suspensión de c.) TiO2-TPA y d.) g-C3N4. 

 

Estos experimentos se realizaron con el material de carbón activado, sin embargo, 

no se logró obtener ningún resultado ya que probablemente el agente secuestrador 

fue fuertemente retenido en la superficie del adsorbente. 
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El g-C3N4 al ser irradiado con longitudes de onda mayores o iguales a su energía 

de banda prohibida (2,7 eV correspondiente a longitudes de onda menores a 430 

nm) promueve fenómenos de separación de cargas debido al salto de electrones 

desde la banda de valencia (BV) a la banda de conducción de (BC) del 

semiconductor. La BC de g-C3N4 posee un potencial redox más negativo (−1,3 eV, 

vs. NHE, pH=7) que el potencial de reducción del oxígeno molecular a radical 

superóxido O2/O2− (−0,33 eV, vs. NHE, pH=7). Por lo tanto, los electrones 

fotoexcitados en el BC pueden reducir el O2 promoviendo la generación de O2− y 

H2O2 útiles para producir radical •OH de forma indirecta por la siguiente ruta de 

reducción:  

 

g-C3N4 (e- BC) + O2 → •O2- Ec. 5-4 

 

g-C3N4 (e- BC) + •O2 + 2H+ → H2O2 Ec. 5-5 

 

g-C3N4 (e- BC) + H2O2 → •OH + OH-- Ec. 5-6 

 

La posición de la BV en el g-C3N4 no permitiría la formación directa de •OH, 

debido a que los potenciales de OH-/•OH (2.29 eV, vs. NHE, pH 7) y •OH/H2O (2,72 

eV, frente a NHE, pH 7) son más positivos que el potencial de la BV de g-C3N4 (1,4 

eV, frente a NHE, pH 7). El Esquema 5-1, muestra el diagrama del proceso de 

separación de huecos fotoexitados para g-C3N4, las especies reactivas de oxígeno 

fotogeneradas y la oxidación focatalítica de DI e IB. 
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Esquema 5-1. Diagrama del proceso de separación electrón-hueco fotoexcitado 

para g-C3N4. 

 

Para el material compuesto TiO2-TPA se ha sugerido en trabajos previos de nuestro 

grupo de investigación los fenómenos fotocatalíticos activados por luz UV y 

procesos en donde se involucraría el estado excitado del complejo superficial TiOb-

TPA bajo irradiación de luz visible (Esquema 5-2a). En el primero, el TPA presente 

en la superficie del TiO2 puede comportarse como un aceptor eficiente de 

electrones ya que el potencial redox del heteropoliácido es más positivo (ETPA=-0.01 

V vs Ee CB (pH5) = -0.27 V) que el potencial redox del electrón de la banda de 

conducción (Ee CB) del semiconductor, por lo anterior, la transferencia de electrones 

de la banda de conducción del TiO2 al TPA debería verse favorecida 

termodinámicamente, disminuyendo la recombinación del par e-/h+ y dejando más 

h+ disponibles en la banda de valencia del TiO2 para reaccionar con moléculas de 

los fármacos previamente adsorbidos o con moléculas de H2O lo que conduciría a 

la producción de radicales •OH (Rengifo-Herrera et al., 2014).  

La irradiación con luz en el rango del visible (Esquema 5-2b) puede promover un 

estado foto-excitado del complejo TPA-TiO2 e iniciar la oxidación de compuestos 

orgánicos por transferencia de electrones, Por ejemplo, el estado excitado del 

complejo (hay que recordar que el estado excitado de una molécula puede actuar 

como un excelente donor o aceptor de electrones) puede aceptar electrones del 

sustrato orgánico, que ha sido previamente adsorbido, oxidándolo. El electrón 
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ganado por el TPA puede ser luego transferido a la banda de conducción del TiO2 

y seguir las rutas reductivas de generación de radicales •OH a través del H2O2 

(Esquema 5-2c). El TPA reducido podría reoxidarse teniendo en cuenta que los 

tungstatos del polioxometalato se reoxidan fácilmente con oxígeno (Rengifo-

Herrera et al., 2014). 

 

a. 

 

b. 
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c. 

Esquema 5-2. Diagrama del proceso de separación electrón-hueco fotoexcitado 

para el material compuesto TiO2-TPA: a. bajo irradiación UV, b y c. bajo irradiación 

Visible. 

 

 

Conclusiones 

 

El carbón activado muestra un efecto fotoquímico que podría ser beneficioso para 

desarrollas nuevos materiales que permitan no solo la adsorción de contaminantes 

sino también su degradación en medio acuoso. 

 

La evaluación sistemática de la actividad fotoquímica del carbón activado usando 

filtros de corte en las longitudes (λ>320nm y λ>455nm) en conjunto con una 

caracterización multitecnica de la muestra permitió sugerir que estos materiales no 

solo presentan una excelente capacidad como adsorbentes sino también que, bajo 

irradiación, pueden inducir reacciones fotoquímicas responsables de la formación 

de especies oxidantes capaces de degradar sustratos orgánicos. Un punto 

importante que se logró determinar fue que la presencia de EPFRs generados 

durante los procesos de pirolisis de la biomasa en los carbones activados pueden 

ser clave en procesos de degradación fotoinducida. Los espectros EPR de baja 

temperatura bajo irradiación a diferentes longitudes de onda, mostraron que la 

señal característica de EPFRs incremento y además los factores g de estas señales 
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fotoinducidas se corrieron hacia valores compatibles con radicales centrados en el 

oxígeno o centrados en el carbono con oxigeno adyacente. Esto podría comprobar 

la participación de estados excitados en grupos quinónicos o fenólicos presentes en 

estos materiales y que podrían participar en procesos de transferencia de carga 

responsables de la formación de ROS como los radicales 1O2, •OH, y O2
-• (este 

último sufre una desproporción adicional generando H2O2). Los radicales 1O2 y •OH 

generados en superficie pueden atacar a los contaminantes adsorbidos en 

superficie degradándolos, mientras que el H2O2 fotoproducido (un ROS con el 

mayor tiempo de vida) podría migrar a los poros del carbón activado siendo 

descompuesto por los EPFR y las láminas de grafito que actúan como sumideros 

de electrones y generando radicales •OH confinados que pueden oxidar los 

contaminantes. Estos resultados podrían estar vinculados a las degradaciones 

observadas de DI e IB tanto en solución como en el interior de los adsorbentes. 

 

Los materiales de TiO2 modificados con TPA y de nitruro de carbono grafitico 

revelaron, a través de mediciones realizadas con espectroscopia electrónica 

paramagnética con secuestradores de espín, que bajo irradiación solar simulada se 

generaron en fase acuosa radicales hidroxilo altamente oxidantes. Estos radicales 

serían las especies responsables de la fotodegradación observada tanto de DI como 

de IB. El material TiO2-TPA presentó una interesante actividad fotocatalítica al 

irradiarse con luz visible (λ> 455 nm) probablemente debida a la actuación del 

complejo superficial TiO2-TPA que se genera durante su síntesis y que 

precisamente absorbe luz comprendida en esas longitudes de onda. Por su parte, el 

g-C3N4 mostró una alta degradación de ambos fármacos al ser iluminado con luz 

UVA y visible (λ> 320 nm). 
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Capítulo 6 
 

6. Síntesis de materiales híbridos TiO2-TPA:BC vía 

ultrasonido y sol-gel para la degradación de ibuprofeno y 

diclofenaco 

 

Resumen 

 

En este trabajo, se sintetizaron materiales híbridos de carbón activado proveniente 

de cáscaras de semillas de girasol -CSG y preparados utilizando ácido fosfórico 

como agente activante modificados con urea (utilizando una relación BC:urea de 

1:4 en peso por agitación en ultrasonido) y TiO2-TPA (en relaciones TiO2-TPA:BC 

en peso 1:2, 1:1, 1:0,8, 1:0,7, 1:0,6 y 1:0,5; usando dos métodos de síntesis: sol-gel y 

ultrasonido). Las caracterizaciones de los materiales obtenidos incluyen: la 

obtención de isotermas de adsorción de N2 y su análisis por el método Brunauer-

Emmett-Teller (BET), microscopía electrónica de barrido y análisis dispersivo en 

energías (SEM-EDX), espectroscopía de reflectancia difusa en el UV-visible (DRS 

UV-vis), espectroscopia de resonancia paramagnética (EPR), difracción de rayos-X 

(DRX), espectrometría de emisión óptica con plasma de acoplamiento inductivo 

(ICP) y seguimiento de la eliminación de diclofenaco (DI) e ibuprofeno (IB) 

mediante cromatografía HPLC y UHPLC.  

La caracterización reveló que los materiales sintetizados vía sol-gel (TiO2-TPA:BC-

(S), exhibieron los valores más altos de área específica de superficie (SBET) entre 300 

- 550 m2 g-1. La relación semiconductor:carbón de 1:2 mostró la mayor actividad en 

la degradación de DI después de 5 horas de irradiación usando un filtro de corte 

para longitudes de onda en el rango visible (λ> 455 nm), la cual emite una 

irradiansa promedio estimada en 35 W m2. Los tratamientos realizados a 

concentraciones cercanas a las presentes en fuentes naturales de agua y mediante 

el uso de luz solar simulada, permitieron obtener una degradación de 97% y 94% 

de DI e IB, para TiO2-TPA:BC-(S) así como de 96% y 90% de DI e IB 

respectivamente utilizando g-C3N4:BC. Las muestras liquidas se analizaron usando 
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un espectrofotómetro Perkin-Elmer Lambda 35, un equipo HPLC (LC20AT-

Shimadzu) y UHPLC (Ultimate 3000). 

 

Metodología  

 

Materiales y reactivos 

 

Ácido fosfórico (H3PO4) 85 % en peso (Anedra®), hidróxido de sodio (NaOH) 94 % 

en peso (Anedra®), ácido clorhídrico (HCl) 37% en peso (Anedra®), acetonitrilo 

(CH3CN) (PanReac-AppliChem), diclo-fenaco sódico (Parafarm-Saporiti), R/S-

ibuprofeno (Parafarm-Saporiti) con una pureza del 99% y 99%, respectivamente, 

tetraisopropoxido de titatio (99%, SigmaAldrich), urea (99%, Sigma-Aldrich), ácido 

tungstofosforico (H3PW12O40·23H2O), etanol (Merck, grado absoluto). 

 

Síntesis de materiales híbridos 

 

La síntesis de materiales siguió la metodología descrita en el capítulo 2 sección 

2.1.4, El grupo de materiales obtenidos se lista en la Tabla 6-1. 

 

Tabla 6-1. Relaciones peso a peso utilizadas para la síntesis de los materiales 

híbridos BC:TiO2-TPA mediante los métodos ultrasonido y sol-gel. 

 

 

Material híbrido Relación Método de síntesis 

 BC:TiO2-TPA Ultrasonido (U) sol-gel (S) 

TiO2-TPA-BC-x,y- (1) 1:2 x y 

TiO2-TPA-BC-x,y -(2) 1:1 x y 

TiO2-TPA-BC-x,y -(3) 1:0,8 x y 

TiO2-TPA-BC-x,y -(4) 1:0,7 x y 

TiO2-TPA-BC-x,y -(5) 1:0,6 x y 

TiO2-TPA-BC-x,y -(6) 1:0,5 x y 

 

Degradación Fotocatalítica  

 

Inicialmente, se realizaron experimentos para evaluar la actividad fotocatalítica 

usando únicamente una solución de DI como compuesto farmacéutico objetivo, 
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esta estrategia se implementó con el objetivo de reducir el número de 

experimentos, garantizando la evaluación de la actividad fotocatalítica de todos los 

materiales. Se agrego una concentración de 1 g L-1 de TiO2-TPA-BC-(S) y TiO2-TPA-

BC- (U) sintetizados empleando diferentes relaciones de peso, tal como indica la 

Tabla 6-2, y se adicionaron a una solución de 50 mL de DI (50 mg L-1) con pH 

inicial de 6.5 en un reactor cilíndrico de Pyrex y se mantuvieron en oscuridad bajo 

agitación constante durante 60 min. Después, las suspensiones se iluminaron 

durante 5 h utilizando una lámpara de Xe-Arc de 100 W (Newport, EE.UU.) como 

fuente de luz. Este sistema fue equipado con filtro de vidrio que permite el paso de 

longitudes de onda mayores a 450 nm (λ > 450 nm). Se extrajeron muestras a 

diferentes tiempos de irradiación y se evaluó el contenido de DI usando un 

espectrofotómetro Perkin-Elmer Lambda 35.  

 

Tabla 6-2. Matriz de experimentos de irradiación para evaluar el efecto de los 

diferentes materiales en la degradación de DI mediante el uso de cañón equipado 

con lampara de xenón y filtro de corte para λ > 450 nm. Tiempo de tratamiento 300 

min. 

 

Número 
[DIC]0 

(mg·L-1) 
pH 

TiO2-TPA:BC-x,y 

relaciones 

1 

50 6.5 

1 : 2 

2 1 : 1 

3 1 : 0,8 

4 1 : 0,7 

5 1 : 0,6 

6 1 : 0,5 

 

En un segundo grupo de experimentos, los materiales híbridos que permitieron 

alcanzar el máximo porcentaje de degradación de DI fueron evaluados en la 

degradación fotocatalítica de IB y DI. En una primera etapa se evaluaron 

concentraciones iniciales de 25 mg L-1 usando un simulador solar siguiendo el 

avance de la reacción por HPLC (LC20AT-Shimadzu). En la segunda etapa se 

evaluaron concentraciones iniciales de 2 mg L-1 usando un UHPLC (Ultimate 3000). 

Todos los experimentos fueron realizados por triplicado y el diseño de 

experimentos se describe en la Tabla 6-3. 
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Tabla 6-3. Matriz de experimentos de fotodegradación de DI e IB mediante el uso 

de simulador solar. 

 

Número 
Tiempo 

(min) 

pH 

inicial 

TiO2-TPA-BC-x,y-(S)  

(g·L-1) 

TiO2-TPA-BC-x,y-(U) 

(g·L-1) 

1 -60* 

6,5 1,0 1,0 

2  0  

3 60 

4 120 

5 180 

6 240 

7 300 

*Tiempo de agitación en oscuridad.  

**relación semiconductor:carbón (x,y) corresponde al material con mejor actividad 

fotocatalítica para DI. 

 

Resultados y Discusión  

 

Síntesis material híbrido TiO2-TPA-BC 

 

La morfología de los materiales compuestos fue estudiada utilizando microscopia 

SEM. La (Figura 6-5 a y b) muestra los materiales TiO2-TPA-BC (S) y TiO2-TPA-BC 

(U), respectivamente sintetizados utilizando la relación (1:2 – TiO2-TPA:BC). Se 

observó una distribución homogénea de las nanopartículas de TiO2-TPA en el 

material de soporte, con la principal diferencia que, en los sintetizados por 

ultrasonido, los agregados de TiO2-TPA ocupan completamente la estructura 

porosa del carbón activado. El análisis de la energía de los electrones 

retrodispersados de la muestra, permitió determinar que la composición elemental 

de los materiales está formada por C, O, Ti, P y Si, tal como se observa en el mapeo 

y el diagrama del espectro EDS. En el mapeo de carbono (C) se aprecia una 

disminución de la intensidad de la señal para el material híbrido y esto es 

atribuido a que el carbón activado está cubierto por agregados de TiO2-TPA, lo que 

puede ser inferido dado que en esta técnica de caracterización la señal analizada 

alcanza una profundidad de aproximadamente una micra bajo la superficie de la 

muestra (L. Lu et al., 2019). 
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a. b. 

Figura 6-1. Micrografías SEM-EDX de los materiales: a.) TiO2-TPA-BC-(S) y b.) 

TiO2-TPA-BC-(U). 

 

Las isotermas de adsorción-desorción de N2 (Figura 6-2 a y b) presentan 

características que de acuerdo con la IUPAC, permiten clasificarla como tipo IV y 

con un lazo de histéresis H3, características de materiales mesoporosos con poro en 

forma de hendidura para las diferentes relaciones TiO2-TPA:BC. Los valores de 

área específica de superficie de los materiales híbridos SBET-TiO2-TPA-BC (S1): 587 

m2 g-1 a SBET-TiO2-TPA-BC (S6): 208 m2 g-1, SBET-TiO2-TPA-BC (U1): 521 m2 g-1 a SBET-

TiO2-TPA-BC (U6): 201 m2 g-1) son menores al del carbón activado de partida (SBET-

BC:1530 m2 g-1) debido a la incorporación de las nanopartículas del fotocatalizador 

sobre el soporte. En la tabla 11-2 del anexo 4, se muestran los resultados del área 

específica de superficie teórica para cada uno de los materiales de acuerdo con las 

relaciones (semiconductor:carbón) vs el área específica de superficie experimental, 

para ambos métodos de síntesis se observa una disminución gradual del área 

específica de superficie a medida que se disminuye la masa de carbón activado 

adicionado. Al comparar los resultados con las áreas específicas de superficie 

esperada también se observa una disminución que posiblemente está asociada a 

dos efectos: primero, en los materiales sintetizados vía ultrasonido, la dispersión 

de las nano esferas de TiO2 pueden promover una obstrucción de la boca de poro. 

Mientras, la síntesis vía sol-gel el recubrimiento de la superficie del carbón 

activado puede estar asociado a la disminución del área específica de superficie. 
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En la Tabla 6-4 se describen los parámetros texturales para cada material y además 

se muestra los valores de potencial inicial eléctrico (Ei) obtenidos por titulación 

potenciométrica con n-butilamina, los cuales mostraron valores de Ei superiores a 

200 mV para todos los materiales indicando la presencia de sitios ácidos muy 

fuertemente ácidos (Alvear-Daza et al., 2022). La titulación (Figura 6-3) revelo que, 

al aumentar el porcentaje de carbón activado en el material híbrido, la acidez total 

aumenta, indicando que esta fundamentalmente asociado al BC contenido en los 

materiales híbridos. 

. 

  
a. b. 

Figura 6-2. Adsorción-desorción de N2 en material: a.) TiO2-TPA-BC-(S) y b.) TiO2-

TPA-BC-(U). 

  
a. b. 

Figura 6-3. Titulación potenciométrica con n-bitilamina de los materiales a.) TiO2-

TPA-BC-(S) y b.) TiO2-TPA-BC-(U). 
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Tabla 6-4. Determinación de parámetros texturales y valores de fuerza acida para 

los materiales híbridos TiO2-TPA-BC 

 

Materiales 

híbridos 
  Adsorción-desorción N2 

Titulación 

Potencio. 

Método 
 SBET Vtotal Vmeso Dp 

E (mV) 
  m2 g-1 cm3 g-1 cm3 g-1 nm 

Ultrasonido      

1  527 0,894 0,865 6,6  406,2 

2  433 0,722 0,610 6,5  397,3 

3  291 0,465 0,391 6,2  391,4 

4  230 0,492 0,362 6,1  391,1 

5  198 0,527 0,428 6,0  378,6 

6  187 0,513 0,407 6,2  367,0 

sol--gel      

1  587 0,907 0,882 6,6  378,2 

2  457 0,548 0,417 4,7  358,3 

3  369 0,578 0,433 6,2  340,0 

4  340 0,435 0,405 5,1  304,5 

5  306 0,601 0,480 5,6  230,4 

6  258 0,772 0,622 11,9  203,8 

Controles        

AC  1534 1,341 0,925 5,46  463,9 

TiO2-TPA  101 0,183 0,173 7,2  230,7 

 

 

La Figura 6-4 a y b, muestran el espectro DRS de tanto del BC como del TiO2-TPA y 

de los materiales híbridos sintetizados tanto por el método sol-gel como por 

ultrasonido. Puede observarse que la presencia del material TiO2-TPA en los 

materiales híbridos, da como resultado la presencia de una banda de absorción a 

longitudes de onda menores a 400 nm típicas de TiO2. También se observó en los 

materiales híbridos una absorción a longitudes de onda mayores a 500 nm debidas 

posiblemente a la presencia del carbón activado en los materiales híbridos. 

(Rengifo-Herrera et al., 2016c) (Makuła et al., 2018).  
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a. b. 

Figura 6-4. a.) Espectro UV-vis de reflectancia difusa (UV-vis DRS) de los 

materiales TiO2-TPA, BC, TiO2-TPA-BC-(U) y TiO2-TPA-BC-(S) en la relación (1:2 – 

TiO2-TPA:BC). y b.) derivada de la función Kubelka-Munk F(R)=(1-R)2/(2R) vs 

longitud de onda. 

 

Los difractogramas (Figura 6-5) del material híbrido TiO2-TPA:BC preparados 

tanto por el método sol-gel como empleando ultrasonido revelan la presencia de 

picos de difracción característicos de la forma cristalina anatasa del TiO2, lo que 

también confirmando la incorporación de las nanopartículas del semiconductor en 

el carbón activado. El difractograma DRX del carbón activado muestra dos picos 

comprendidos en las regiones (18° a 28°) y (42° a 46°), asociados al plano de C (002) 

el cual indica una orientación paralela y azimutal de laminillas aromáticas 

parcialmente carbonizadas y al plano cristalino de C (100) asociados planos 

carbonizados de aromáticos condensados, respectivamente (Mohan et al., 2018). 

200 250 300 350 400 450 500 550 600

 TiO2-TPA
 BC
 S1
 U1

A
bs

or
ba

nc
ia

 (a
.u

.)

Longitud de onda (nm)
200 300 400 500 600 700 800

F(
R

)

Longitud de onda (nm)

 TiO2-TPA
 BC
 S1
 U1



 182 

 
Figura 6-5. Difracción de rayos-X (DRX) de los materiales TiO2-TPA. BC, TiO2-

TPA-BC-(U) y TiO2-TPA-BC-(S) en la relación (1:2 – TiO2-TPA:BC). 

 

El análisis TG de los materiales TiO2-TPA-BC-(U) y TiO2-TPA-BC-(S) (Figura 6-6) 

reveló dos zonas de termo-descomposición o pérdida de masa. La primera zona (< 

100 °C) mostró una pérdida de masa de 7,5% y 9,7%, respectivamente, asociada a la 

pérdida de agua (y posiblemente también etanol, usado como solvente) adsorbidos 

en la superficie de los materiales (Pang et al., 2020). La segunda zona comprendida 

entre 500 °C a 700 °C muestra una pérdida de masa de 29.3% y 32.4% está asociada 

a los posibles procesos exotérmicos donde se produce la combustión del carbono y 

la transición de la fase de la anatasa a rutilo (Pang et al., 2020; C. L. Wang et al., 

2016).  
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Figura 6-6. Análisis termogravimétrico (TG) de los materiales: a.) TiO2-TPA:BC-(U) 

y b.) TiO2-TPA:BC-(S) en la relación (1:2). 

 

La Figura 6-7 muestra imágenes de tomografía de rayos X del material híbrido 

resultado de la síntesis sol-gel apreciándose una alta dispersión del semiconductor 

sobre el carbón activado, posiblemente debido a las características texturales del 

BC (mesoporosidad), esta estructura de poro accesible evitaría cualquier restricción 

por difusión para el ingreso del contaminante desde la solución a la interfaz TiO2-

TPA:BC. 
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Figura 6-7. Tomografía de rayos X del material híbrido TiO2-TPA:BC-(S) (1:2). 

 

Los resultados de la caracterización realizada mediante XPS mostraron las señales 

características de C1s, O1s, Ti2p y W4f (Figura 6-8 a-e). 
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c. d. 

 
e. 

Figura 6-8. Espectros XPS de las muestras de TiO2-TPA:BC-(S): a. espectro survey, 

b. C1s, c. O1s, d. Ti2p y e. W4f. 

 

El espectro XPS para C1s reveló la presencia de los grupos funcionales: C-C 

hidrocarburo o C-H/carbono adventicio (284,1-284,4 eV), carbonilo -C-O-C (285,5-

286,1 eV), enlaces éter -C-O (286,3-287,6 eV) y O-C=O carboxilo o esteres (289,7 eV) 

y enlaces C=O asociados a quinonas (alrededor de 287,8 eV) (Bedia et al., 2018; 

Montoya y Petriciolet, 2012; M. Smith et al., 2016). En el caso del espectro XPS para 

O1s fue asignado a cuatro componentes asociadas a grupos: carboxilo O=C 

alrededor 532,3 eV, O-C entre 532,7 y 533,1 eV atribuido al grupo fenol, así como 

un pico intenso a 531,08 eV asociado al oxígeno en TiO2/W-O y la señal a 534,5 eV 

asociada a oxígeno quimisorbido (Bandosz et al., 2019; Bedia et al., 2018; Ochoa 

Rodríguez et al., 2021). Por otro lado, el espectro XPS para Ti2p mostró un doblete 

con posición en energía de enlace de 459,7 eV y 465,4 eV atribuidos a Ti 2p3/2 y Ti 
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2p1/2, respectivamente. La existencia de estos picos principales indica la presencia 

de Ti4+ en el estado oxidado, lo que confirma la formación de dióxido de titanio 

(Ochoa Rodríguez et al., 2021). Finalmente, el espectro XPS para W4f mostró un 

doblete con energías de enlace en 38,4 eV y 36,3 eV, señales que se han sugerido 

como típicas del anión Keggin con un ligero desplazamiento asociado 

principalmente a interacciones entre la superficie del TiO2 y el anión Keiggin 

(Rengifo-Herrera et al., 2016a). 

 

A partir de la caracterización realizada a los materiales híbridos permite inferir que 

el carbón activado y el TiO2-TPA lograron integrarse exitosamente lo que le 

otorgaría a los materiales propiedades mejoradas para la fotodegradación de 

fármacos disueltos en agua debido a: i.) que el carbón activado puede funcionar 

como aceptor de los electrones de la banda de conducción fotogenerados en el 

semiconductor, lo que reduciría la recombinación del par e-/h+, mediante la 

separación de los portadores de carga a través de la deslocalización y estabilización 

de los electrones en las capas grafíticas de la matriz carbonosa (Velasco y Maurino 

y Laurenti y Fonseca y et al., 2013); ii.) las especies de EPFRs observadas en la 

superficie del carbón activado podrían contribuir en los mecanismos de 

transferencia de electrones; iii.) la adsorción de los fármacos sobre la superficie del 

carbón permite incrementar la concentración de los mismos en las cercanías de las 

partículas de TiO2. 

 

Caracterización material híbrido g-C3N4:BC 

 

La caracterización por la técnica TG-FT-IR (Figura 6-9 a 11), permitió obtener el 

espectro tridimensional de absorbancia FT-IR de los productos en fase gaseosa 

generados durante la degradación térmica (TG) sobre los materiales de carbón 

activado, urea y el carbón activado con urea (en relación de síntesis 1:4). Los 

resultados permitieron determinar para el carbón activado (Figura 6-9) una 

pérdida de masa de 7,3% y 46,4% a temperaturas <100°C y entre 450-600°C, 

respectivamente. Las principales bandas de absorción determinadas por FT-IR a 

2350 y 675 cm-1 a partir de 500°C (correspondientes a estiramientos y flexión de 

enlaces C=O) y permitieron identificar la especie CO2 producto de la 

descarboxilación de grupos carboxilos y/o la escisión de grupos carbonilos. Se 

encontraron también bandas de absorción de estructuras aromáticos (Ar-OH) 
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pueden atribuirse a las señales comprendidas entre 1550-1400 cm-1 a partir de 

300°C (Boguta et al., 2017; Qi et al., 2020; Ren et al., 2020). 

 

 
Figura 6-9. Análisis termogravimétrico (TG) y espectro 3D -FTIR para el carbón 

activado. 

 

El análisis termogravimétrico (Figura 6-10) muestra la pérdida de peso en tres 

diferentes etapas, la primera de 75,3% (en el rango de 50 a 250°C), la segunda de 

20,3% (en el rango de 250 a 320°C) y la tercera de 4,1% (en el rango de 320 a 420°C), 

totalizando un 99,7%. las posibles fases del proceso de polimerización térmica de 

urea hasta obtener la estructura melon característica del g-C3N4 se pueden asociar a 

las diferentes zonas de termo descomposición: la primera zona identificada entre 

133-220°C puede presentar la evaporación de la urea alrededor de 150°C, 

generando en la fase gaseosa las señales a 1510, 1710 y 3500 cm-1 características de 

los grupos N-H, C=O y N-H compatibles con urea. La segunda zona comprendida 

entre 250-320°C, revela señales compatibles con NH2-CN y CN-OH a 2270–2280 

cm-1, además se observan señales a 930 y 965 cm-1 asociadas a el amoniaco lo que 

demuestra la posible degradación térmica del biuret para producir ácido cianúrico 

o ammelida. En la zona tres comprendida entre 320-420°C se observan las señales a 

930 y 965 cm-1, asociado a la sublimación de ammelina o melamina y posterior 
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transformación en melon y de NH3(g) (Bernhard et al., 2012; Ping Chen Jian; Kimio 

Isa, 1998; Schaber et al., 2004; Wynne, 1987).  

 

 
Figura 6-10. Análisis termogravimétrico (TG) y espectro 3D -FTIR para la urea. 

 

A partir del TGA del carbón activado impregnado con urea (Figura 6-11) se 

determinó una pérdida total de masa de 42,2 %, menor a la determinada para el 

carbón sin impregnar la cual fue de 53,7%. De acuerdo con dicho diagrama se 

pueden establecer cuatro zonas de termo descomposición, las que aparecen entre 

las temperaturas <100°C, 100-250°C, 250-400°C y T°>400°, respectivamente. La 

segunda y tercera zona son características de la termo descomposición de la urea y 

la cuarta zona a temperaturas mayores a 400°C característica de la termo 

descomposición del carbón activado y la eliminación de los productos finales de 

degradación de la urea (CO2 y NH3). El espectro tridimensional de absorbancia FT-

IR, muestra para la segunda zona, las señales a 3500 y 1510 cm-1 asociadas a la 

aparición de urea y de NH3. Los gases emitidos en la tercera zona se asocian a la 

descomposición de ammelina o melamina y un incremento de la intensidad de la 

señal característica de NH3(g) en los picos a 1320, 1510 y 3500 cm-1, 

respectivamente. Finalmente, a temperaturas mayores a 400°C se observan picos 

intensos, característicos de CO2 producto de la pirolisis principalmente del material 

carbonoso y NH3(g) como resultado de la degradación de los productos residuales 
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de la polimerización térmica de la urea (biuret, ammelina, cianato de amonio y 

melon) a 2350, 675 y 1510 cm-1, respectivamente. 

 

 
Figura 6-11. Análisis termogravimétrico (TG) y espectro 3D -FTIR de los 

materiales: a. g-C3N4, b. BC y c. g-C3N4-BC. 

 

Los resultados de caracterización por la técnica XPS para el material hibrido g-

C3N4:BC mostraron, que los principales elementos de la muestra son C, N y O 

(Figura 6-12a). Los espectros C 1s (Figura 6-12b), indicaron la presencia de energías 

de enlace en valores de 284,7, 286,0, 287,4 y 289,0 eV asociados a C-C/C-H, C-O/C-

N, C=O y O-C=O, respectivamente. La presencia del grupo C-O/C-N a 286,0 eV 

indicaría que se ha producido una oxidación e incorporado de N en la superficie 

del material g-C3N4:BC durante la polimerización térmica de la urea, posterior 

condensación de NH3, degradación térmica del biuret para producir ácido 

cianúrico, melamina y posterior transformación en melón. Como se observa en el 

espectro de N 1s (Figura 6-12c), las energías de enlace típicas de g-C3N4 en valores 

de 398,6, 400,0, 401,46, 403,16 y 405,07 eV asociadas a los grupos: N-piridínico 

correspondiente a los átomos de nitrógeno en los anillos aromáticos (C=N-C), N- 

pirrólitico grupos funcionales amino que transportan grupos funcionales de 

hidrogeno (C-N-H), N-grafítico asociado a nitrógeno terciario N-(C)3, NO y NO2, 

lo que implica un mayor grado de polimerización. Además, Los espectros O 1s 
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(Figura 6-12d), indicaron de acuerdo con las energías de enlace a 531,6, 532,29 y 

533,43 eV. Los grupos asociados a el oxígeno adsorbido (Oad) y se asocia con los 

grupos funcionales oxigenados en la superficie del material híbrido, el grupo C=O 

y C-O, respectivamente. Los resultados de XPS para los materiales individuales y 

los presentados en esta sección para el material hibrido la coexistencia de enlaces 

característicos de g-C3N4 y el carbón activado. 

 

  
a. b. 

  
c. d. 

Figura 6-12. Espectros XPS para muestras de g-C3N4:BC-(S): a. espectro survey, b. 

C1s, c. N1s y d. O1s. 

 

 

Evaluación de la capacidad de degradación fotocatalítica del fármaco diclofenaco 

a concentraciones de 50 mg L-1 bajo irradiación visible (λ> 450 nm) de los 

materiales híbridos. 
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Inicialmente, la evaluación de la actividad fotocatalítica de los materiales 

preparados en este trabajo se llevaron a cabo siguiendo la fotodegradación del 

fármaco DI como test de reacción, para las diferentes relaciones de TiO2-TPA:BC 

obtenidas mediante los dos métodos de síntesis mencionados. La Figura 6-13 a y b 

muestra respectivamente la fotodegradación del DI y los ensayos de adsorción del 

fármaco en oscuridad, para los materiales sintetizados por el método sol-gel. La 

Figura 6-13 (c y d) presentan los resultados para los materiales sintetizados por el 

método ultrasonido.  

 

  
a. b. 

  
c. d. 

Figura 6-13. Fotodegradación de DI a diferentes relaciones (TiO2-TPA:BC) 

sintetizado por el método sol-gel: a.) tratamientos con irradiación, b.) tratamientos 

en oscuridad y por el método Ultrasonido: c.) tratamientos con irradiación, d.) 

tratamientos en oscuridad. (BC1:2= contenido de carbón activado en la relación 1:2). 
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Los ensayos en oscuridad muestran para ambos grupos de materiales, la presencia 

de aproximadamente un 20% de la concentración inicial del fármaco en solución 

(DI0) después de 5 horas de adsorción. Al comparar estos valores con los obtenidos 

en los ensayos de adsorción del DI para el AC, se observó que la presencia del 

fotocatalizador genera una disminución de la cantidad de fármaco afecto 

negativamente la adsorción debido a la ocupación de sitios de adsorción por parte 

del semiconductor modificado con TPA como pudo evidenciarse por la pérdida de 

superficie especifica y las micrografías e imágenes SEM y tomográficas 

respectivamente. Los tratamientos bajo irradiación con luz visible (λ> 455 nm), se 

iniciaron después de 60 min de agitación en oscuridad, tiempo considerado como 

necesario para alcanzar el equilibrio de adsorción-desorción. La presencia de DI en 

los niveles mínimos de detección se alcanzaron en 180 min de irradiación para la 

relación 1:2 del material híbrido (TiO2-TPA:BC) preparados por ambos métodos de 

síntesis. Posiblemente el material hibrido con la relación 1:2 presenta una 

dispersión más favorable del TiO2-TPA sobre la superficie del carbón activado 

promoviendo reacciones fotoasistidas con algún grado de sinergia dado que en 

estas condiciones de síntesis se cuenta con mayor área específica de  superficie 

disponible, facilitando una mejor capacidad de adsorción del contaminante 

objetivo, las interacciones interfaciales entre las dos fases (carbón en mayor 

proporción-semiconductor) podrían reducir los altos nieles de recombinación del 

h+/e-, dado que la alta capacidad del almacenamiento de electrones del carbono (C) 

permitiría aceptar electrones fotogenerados (en la banda de conducción del 

semiconductor) y pueden favorecer su separación, aumentando la vida útil de los 

portadores de carga. Además, algunos autores sugieren que la presencia de C 

también puede estrechar la energía de banda prohibida lo que favorece la mayor 

absorción de la luz (Asencios et al., 2022).  

 

El método para la inmovilización de fotocatalizadores en soportes carbonosos se 

ha reportado como un importante factor que puede controlar la actividad 

fotocatalítica, definiendo el tiempo de vida de la recombinación y las interacciones 

interfaciales entre las dos fases (es decir, induciendo defectos de cristal o 

modificación de la superficie del catalizador) (Velasco y Maurino y Laurenti y 

Fonseca y et al., 2013).  
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La síntesis vía sol-gel permite la inmovilización de las NPs de óxidos metálicos en 

diferentes matrices. En este proceso, se forma una suspensión coloidal a partir de 

un precursor de TiO2 (como tricloruro de titanio, oxisulfato o isopropóxido de 

titanio), seguida de hidrólisis y polimerización del precursor. De este modo, el 

precursor pasa del estado "sol" soluble al estado "gel", seguido de la cristalización 

por secado o calcinación (Silvestri et al., 2019). Es entonces posible promover que el 

precursor del dióxido de titanio se hidrolice en la superficie o en el interior del 

poro formando un recubrimiento de TiO2-TPA, que con el posterior tratamiento 

térmico (de acuerdo con los resultados de DRX) genera la formación de la fase 

cristalina anatasa. Mientras, la síntesis por impregnación en mezcla con 

ultrasonido, un método físico de inmovilización por deposición de agregados 

nanoestructurados de TiO2-TPA (preformados) al interior de la estructura porosa, 

permite una dispersión homogénea del compuesto TiO2-TPA en la superficie el 

carbón activado.  

 

La principal diferencia cundo se emplearon los materiales híbridos en la relación 

1:2 para la degradación de DI se observó en la evaluación de los ciclos de reuso 

(Figura 6-14), los experimentos indicaron que el material hibrido sintetizado vía 

sol-gel presenta los valores más altos de degradación (93.28%) hasta el 4 ciclo de 

reuso. Mientras, los materiales sintetizados vía ultrasonido perdieron eficiencia en 

la degradación del fármaco de forma progresiva, hasta obtener una eficiencia en la 

degradación de DI del 80.55%. La pérdida de eficiencia en la degradación se puede 

asociar con la posibilidad de lixiviar los agregados de TiO2-TPA depositados en los 

poros del material carbonoso. Por lo anterior se planteó el seguimiento del 

contenido de Ti y W al finalizar cada tratamiento de irradiación mediante la 

técnica ICP-OES (Figura 6-15). De acuerdo con los resultados de los materiales 

sintetizados por la vía sol-gel, se decidió modificar el carbón activado comercial 

(usado en el capítulo 3) y evaluar la degradación del fármaco DI usando el filtro de 

corte (λ>455 nm), los resultados sugieren que el mecanismo principal de 

degradación observado en el primer ciclo de reuso (64%) puede estar vinculado a 

la cantidad de TiO2-TPA lixiviado desde el material híbrido, debido a que en un 

posterior ciclo de reuso (Ciclo 2) la degradación de DI se reduce al 28%. Se plantea 

la posibilidad de que las características texturales del carbón comercial, como el 

tamaño de poro asociado principalmente a la categoría de microporo según los 

datos de adsorción-desorción de N2, puedan influir la posibilidad de integrar los 
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agregados esféricos nano estructuradas de TiO2-TPA con el Carbón comercial 

(Anexo 4). 

  
a. b. 

Figura 6-14. Test de evaluación del material híbrido en ciclos de resuso en la 

degradación de diclofenaco en material TiO2-TPA:BC-(S) y b.) TiO2-TPA:BC-(U) 

 

Los resultados obtenidos del análisis ICP-OES (Figura 6-15), muestras los niveles 

de lixiviación para el material TiO2-TPA y los materiales híbridos TiO2-TPA:BC-(S) 

y TiO2-TPA:BC-(U) después de un primer ciclo de tratamiento de irradiación 

durante 5 horas, filtración y posterior tratamiento de digestión en ácido sulfúrico 

98% p/p. La determinación del contenido de Ti y W en soluciones previamente 

filtradas (0,22 µm) indicaron las siguientes concentraciones 1,9, 0,66 y 0,21 mg L-1 

para Ti y 4,6, 2,45 y 0,38 mg L-1 para W en los materiales TiO2-TPA, TiO2-TPA:BC-

(U) y TiO2-TPA:BC-(S), respectivamente en un primer ciclo de tratamiento. El 

material TiO2-TPA:BC-(S) fue seleccionado para evaluar el contenido de Ti y W 

durante los 4 ciclos de tratamiento por ser el material con la mayor actividad 

fotocatalítica. Los resultados mostraron contenido de Ti de 0,48 mg L-1 y W de 0,31 

mg L-1 para el último ciclo de reuso, lo que indican que el material presenta una 

posible estabilidad en la lixiviación del semiconductor. Por lo anterior, se pueden 

señalar algunas desventajas del material sintetizado vía ultrasonido como: la 

pérdida del material semiconductor por lixiviación lo que estaría relacionado con 

la perdida de la actividad fotocatalítica del material hibrido a medida que avanzan 

los ciclos de reuso. En contraste, los materiales sintetizados vía sol-gel serian una 

estrategia favorable debido a que los valores de lixiviación disminuyen de 89% y 

92% para el Ti y W, cuando son comparados con el material TiO2-TPA. 
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Posiblemente se deba a un fenómeno de retención del material nanoparticulado 

sobre el material carbonoso durante la agitación. 

 
Figura 6-15. Concentración de Ti y w por el método ICP-OES 

 

La posibilidad de agregar material nanoparticulado a muestras de agua es una 

situación de importancia en temas de salud ambiental. A la fecha no se ha 

reportado una normatividad específica para concentraciones permisibles de 

nanopartículas de Ti o W en aguas vertidas o agua para consumo. Diferentes 

estudios han reportado los efectos inducidos por nanopartículas de TiO2 los que se 

asocian a criterios de genotoxicidad, estrés oxidativo, daño celular y respuestas 

inflamatorias entre otros. adicionalmente se demostró que estos efectos dependen 

en gran medida al tamaño de la nanopartícula, la estructura cristalina, su área 

específica de superficie, solubilidad y tasa de agregación (Hansa et al., 2023; Skocaj 

et al., 2011).  

 

De acuerdo con lo anterior, teniendo en cuenta los efectos a diferentes 

concentraciones de estos nanomateriales en agua y el potencial riesgo a la salud, 

hemos planteado como alternativa el desarrollo de materiales híbridos alternativos 

basados en el g-C3N4, un semiconductor no metálico, soportado en carbón activado 

de origen lignocelulósico.  

 

Tratamientos de degradación Fotocatalítica bajo luz solar simulada de los 

fármacos diclofenaco e ibuprofeno (25 mg L-1) 
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Teniendo en cuanta que los materiales TiO2-TPA:BC-(S y U) con relación 1:2 

presentaron el mejor desempeño en la remoción de DI, se eligieron para estudiar 

de manera más exhaustiva la eliminación de DI e IB como fármacos objetivo. La 

Figura 6-16 (a y b) muestra los resultados de la eliminación de DI, para los 

tratamientos de irradiación utilizando luz solar simulada y oscuridad, 

respectivamente. En la Figura 6-16 (c), se presentan los resultados para la 

eliminación fotocatalítica de IB y en la Figura 6-16 (d), se presentan los 

tratamientos de adsorción de IB en oscuridad. 

 

Los tratamientos en oscuridad muestran que la capacidad de adsorción de los 

materiales no es suficiente en 5 horas para remover la concentración inicial de los 

fármacos en solución ya que se observa un remanente de entre un 20 y 25 % para 

DI e IB respectivamente. Se observa en los tratamientos con irradiación, el efecto de 

fotolisis de los fármacos evaluados, con una degradación del 20 al 18 % de DI e IB 

respectivamente, después de 5 horas de tratamiento. Estos resultados se han 

abordado en capítulos previos y se han asociado a la presencia de una fracción de 

luz ultravioleta emitida por el simulador solar. En la Figura 6-16 (a y c), se muestra 

que el material híbrido sintetizado por el método sol-gel alcanza la degradación 

completa después de 120 y 240 min de tratamiento bajo irradiación solar simulada 

de DI e IB respectivamente.  

 

a. b. 

  
c. d. 
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Figura 6-16. Evaluación de la degradación fotocatalítica de DI e IB usando un 

simulador solar: a-b. DI, c-d. IB. 

 

Los posibles productos de degradación fotocatalítica de DI e IB bajo luz solar 

simulada se observa en los cromatogramas de la Figura 6-17, donde la señal 

característica para cada uno de los fármacos objetivo reduce su intensidad y 

simultáneamente aparecen nuevas señales en tiempos de retención menores. Esto 

indica la presencia de subproductos de degradación generados a partir del ataque 

de especies reactivas de oxígeno fotogeneradas (como el radical •OH. entre otros). 

Estos productos poseen características más hidrofílicas lo que da como resultado 

una menor interacción sobre la columna cromatográfica y un menor tiempo de 

retención.  
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Figura 6-17. Cromatogramas seguimiento degradación bajo irradiación solar 

simulada: a. DI, b. IB 

 

Análisis complementarios por ATR-FT-IR revelaron que las señales características 

de las moléculas de los fármacos adsorbidas en la superficie del material híbrido 

presentaron cambios significativos cuando se comparan los tratamientos de 

adsorción en oscuridad con los tratamientos después de 5 horas de irradiación 

solar simulada (Figura 6-18 a-d). Los tratamientos de irradiación solar simulada 

sobre el materiales híbridos TiO2-TPA:BC-(U) en presencia de ibuprofeno (Figura 

6-18 a) mostraron en la superficie del material una desaparición completa de las 

bandas a 2955 y 1231 cm-1 asociadas a los grupos C Sp3-H, CH2 de alcanos, C-H del 

anillo bencenico. En presencia de diclofenaco (Figura 6-18 d), las bandas que 

desaparecieron fueron 3380, 3330, 1066, 743 cm-1 asociadas a los enlaces N-H 

(estiramientos), C-H (aromáticos), N-H (aminas) y C-Cl. 

 

Los experimentos de irradiación solar simulada sobre el materiales híbridos TiO2-

TPA:BC-(S) muestran en la Figura 6-18 c y d, las señales características para los 

tratamientos sobre diclofenaco e ibuprofeno, respectivamente. Los resultados 

mostraron que las bandas de intensidad asociadas con los grupos funcionales 

típicos de los fármacos cambiaron completamente, sugiriendo que la actividad 

fotocatalítica sobre los materiales sintetizados vía sol-gel, promueven un mayor 

cambio de las moléculas en el proceso de degradación. 
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c d 

 

Figura 6-18. Efecto de la irradiación solar simulada sobre la superficie de los 

materiales híbridos mediante ATR-FTIR, en los tratamientos de fotodegradación de 

a.) DI y b.) IB sobre el material TiO2-TPA:BC -(U), c.) DI y d.) IB sobre el material 

TiO2-TPA:BC -(S). 

 

Por otra parte, al utilizar fotocatalizadores porosos, la degradación fotocatalítica se 

convierte en un proceso complejo ya que pueden coexistir diferentes fenómenos 

físicos asociados a las reacciones fotocatalizadas (difusión, adsorción, desorción, 

degradación fotolítica en solución y reacciones fotocatalizadas dentro de los 

poros). En este sentido, los experimentos anteriormente mostrados podrían no ser 

el adecuado para diferenciar y determinar las eficiencias de los principales 

procesos involucrados (adsorción y fotocatálisis), dado que después del periodo de 

adsorción en oscuridad (60 min) hasta alcanzar el equilibrio adsorción-desorción, 

queda remanente en solución aproximadamente un 60% de la concentración inicial 

de los fármacos en el momento de iniciar la iluminación. Este set de experimentos 

es útil para la evaluación del comportamiento de los materiales, pero es 

insuficiente para determinar cinética y eficiencias reales de los materiales porosos.  

 

Para discriminar la contribución de las interacciones carbón, semiconductor/luz del 

resto de reacciones secundarias (adsorción, fotolisis, entre otras), se siguió el 

enfoque propuesto por Conchi O. Ania y cols. 2013, basado en el seguimiento de la 

reacción de fotodegradación sobre los materiales precargados con el contaminante 

objetivo y analizar los compuestos obtenidos producto de la extracción o desorción 

a los que se sometieron los materiales híbridos (Velasco y Maurino y Laurenti y 

Fonseca y et al., 2013).  

 

A continuación, se muestran los tratamientos realizados a bajas concentraciones de 

DI e IB siguiendo la metodología de cuantificación del contaminante en solución y 

en el producto de la desorción después de los tratamientos durante 5 horas de 

irradiación en un simulador solar. 
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Tratamientos de degradación fotocatalítica bajo luz solar simulada a bajas 

concentraciones de DI e IB (2 mg L-1) empleando materiales híbridos TiO2-

TPA:BC-(S) y g-C3N4:BC 

 

En primer término y como set de experimentos de control se muestran los 

resultados obtenidos para la adsorción en oscuridad de los fármacos sobre los 

diferentes materiales evaluados. En la Figura 6-19 c y d, se muestran las isotermas 

de adsorción de los fármacos DI e IB sobre los materiales TiO2-TPA, g-C3N4 y los 

materiales híbridos TiO2-TPA:BC-(S) y g-C3N4:BC). Las isotermas de adsorción se 

ajustaron a los modelos Langmuir, Freundlich y Temkin, los parámetros de mejor 

ajuste estadístico se presentan en la Tabla 6-5 y Tabla 6-6 para los fármacos DI e IB, 

respectivamente. Se puede observar que los datos experimentales pueden ajustarse 

mejor mediante el modelo de Langmuir para ambos contaminantes. Según el ajuste 

de Langmuir, la capacidad máxima de adsorción de DI, siguió el orden BC> g-

C3N4:BC >TiO2-TPA:BC-(S)> g-C3N4> TiO2-TPA con valores de 725; 454; 400; 22,9 y 

15,26 mg g-1 para DI y el orden BC> g-C3N4:BC >TiO2-TPA:BC-(S)> TiO2-TPA>g-

C3N4 con valores de 217; 66,7; 58,2; 9 y 11 mg g-1 para IB.  

 

Las diferencias en la capacidad de adsorción de las muestras se deben 

posiblemente a tres factores, el área específica de superficie, el valor del punto cero 

de carga (PZ) y el pH de la solución. Como se ha descripto en capítulos anteriores 

una mayor superficie especifica y poro de mayor tamaño pueden permitir la 

interacción del material con un mayor número de moléculas de los fármacos. Por 

otro lado, las interacciones entre la superficie de los agregados de TiO2-TPA y el DI 

se ve fuertemente afectada por repulsión electrostática promovida en el pH de la 

solución. 
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a. b. 

  
c. d. 

Figura 6-19. Cinética de adsorción de compuestos farmacéuticos: a.) DI y b.) IB, e 

Isoterma de adsorción de c.) DI en la concentración inicial de 1-1000 mg L-1, d.) IB 

en la concentración inicial de 1-200 mg L-1 (pH=6.5; T= 25 °C; 40 rpm durante 24 h). 

y en concentración inicial de 50 mg L-1 (pH=6.5; T= 25 °C; 40 rpm durante 300 min). 

 

La Figura 6-19 a y b, muestran la cinética de adsorción de los fármacos DI e IB la 

cual se describió mediante una ecuación cinética de pseudosegundo orden. Los 

parámetros cinéticos calculados y los coeficientes de correlación (R2) se muestran 

en las tablas 6-5 y 6-6. Como se observa en los resultados, la adsorción en el 

equilibrio y el valor de la constante k siguieron el orden BC>g-C3N4:BC >TiO2-

TPA:BC-(S)> g-C3N4>TiO2-TPA para DI. Mientras, el orden de acuerdo a los datos 

experimentales para IB fue de BC>g-C3N4:BC >TiO2-TPA:BC-(S)> TiO2-TPA> g-

C3N4. 
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Tabla 6-5. Parámetros de los modelos de adsorción Langmuir y Freundlich para la 

adsorción de DI sobre BC, TiO2-TPA, g-C3N4, TiO2-TPA:BC-(S) y g-C3N4:BC. 

Muestra 

Pseudo-segundo 

orden 

Langmuir Freundlich 

Qeq 

(mg g-1) 

K 

(g mg-1 

min-1) 

R2 

Qmax 

(mg g-1) 

KL 

(L mg-1) 
R2 n 

KF (mg L-

1) 

(L mg-

1)1/n 

R2 

TiO2-TPA 10,3 0,0973 0,99 15,2 1,51E-1 0,97 1,37 2,16 0,97 

g-C3N4 17,7 0,0564 0,98 22,9 1,01E-1 0,99 2,53 3,31 0,97 

TiO2-TPA:BC-(S) 30,9 0,0323 0,99 400 2,55E-3 0,98 2,10 19,01 0,97 

g-C3N4:BC 33,8 0,0296 0,99 454,5 8,99E-3 0,99 2,16 23,7 0,98 

BC 44,6 0,0224 0,99 725,0 0,0017 0,98 1,04 1,08 0,99 

 

 

Tabla 6-6. Parámetros de los modelos de adsorción Langmuir y Freundlich para la 

adsorción de IB sobre BC, TiO2-TPA, g-C3N4, TiO2-TPA:BC-(S) y g-C3N4:BC. 

Muestra 

Pseudo-segundo 

orden 

Langmuir Freundlich 

Qeq 

(mg g-

1) 

K 

(g mg-1 

min-1) 

R2 

Qmax 

(mg g-1) 

KL 

(L mg-1) 
R2 n 

KF (mg 

L-1) 

(L mg-

1)1/n 

R2 

TiO2-TPA 8,0 0,142 0,99 11,1 5,7E-2 0,98 1,15 0,28 0,99 

g-C3N4 5,0 0,199 0,99 9,0 3,1E-2 0,98 1,23 0,22 0,98 

TiO2-TPA:BC-(S) 31,4 0,0323 0,99 58,2 6,5E-3 0,99 1,32 1,43 0,98 

g-C3N4:BC 35,3 0,0283 0,99 66,7 5,7E-3 0,99 1,16 1,07 0,98 

BC 41,7 0,0240 0,99 217,3 0,0059 0,98 1,06 1,13 0,99 

 

Se observa en los tratamientos para el fármaco IB (Figura 6-20 b), la presencia de 

una concentración del fármaco en solución equivalente al 7% de la concentración 

inicial, cuando se usa el material TiO2-TPA. Esto puede estar asociado a los 

diferentes mecanismos de adsorción entre el semiconductor y los fármacos. El 

TiO2-TPA presenta un área específica de superficie (101 m2 g-1), el punto cero de 

carga del material compuesto (pHPZC= 1,8), el cual fue determinado en trabajos 

previos, indica la presencia de una superficie con carga principalmente negativa en 

el pH de trabajo de la solución y como consecuencia se afectaría la capacidad de 

adsorción por efectos de repulsión electrostática. 
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Por otro lado, el g-C3N4 presenta una superficie especifica baja (35 m2 g-1) y esto 

puede contribuir a una baja capacidad de adsorción del contaminante. Otra 

característica importante, es el punto cero de carga (pHPZC= 5,1) el cual ha sido 

ampliamente reportado para el g-C3N4 preparado a partir de la urea (Yu y Huang, 

2023a; B. Zhu et al., 2015), indicando posiblemente una carga superficial levemente 

negativa dado que a un valor cercano a el pH de trabajo de la solución (6,5 un). Lo 

anterior también limitaría la capacidad de adsorción por interacciones de repulsión 

electrostática, pero estas serían en menos medida que las esperadas para el TiO2-

TPA.  

 

La fotodegradación de los fármacos DI e IB, preadsorbidos en los materiales BC, 

TiO2-TPA y g-C3N4, así como el efecto de la fotolisis, se muestra en la Figura 6-20 a 

y b. Los resultados de la iluminación sobre los materiales híbridos TiO2-TPA:BC-(S) 

y g-C3N4:BC, se muestran en la Figura 6-20 c y d. Los tratamientos incluyeron una 

etapa inicial de adsorción en oscuridad de 60 min y posterior tratamiento de 

iluminación usando un simulador solar durante 5 horas, al terminar la irradiación, 

los sólidos fueron separados por centrifugación y posteriormente, se realizó la 

desorción mediante el lavado con una solución de acetonitrilo como fue descripto 

en capítulos anteriores. El seguimiento de las concentraciones de los fármacos se 

realizó por UHPLC.  
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c. d. 

Figura 6-20. Efecto de la luz solar simulada en la degradación de los fármacos: a y 

b.) tratamientos de control fotolisis, Luz+ BC, TiO2-TPA y g-C3N4 seguimiento de DI 

e IB, respectivamente, c y d.) IB. Efecto de la Luz en los materiales híbridos (Luz+ 

TiO2-TPA:BC-(S) y g-C3N4:BC) (D: cantidad fármaco (C/C0) como resultado de la 

desorción, DIR/IBR: cantidad removida de fármaco, IBs: cantidad de fármaco en 

solución). 

 

La fotolisis muestra una eliminación de los fármacos de 44% y 31% para el DI e IB, 

respectivamente. En tanto que el empleo del efecto de la luz solar simulada sobre 

los materiales individuales (Figura 6-20 a y b) mostró una importante degradación 

de ambos fármacos. Los porcentajes de eliminación determinados después de los 

tratamientos de desorción tanto de DI como de IB mostraron el siguiente orden 

TiO2-TPA>g-C3N4>BC con valores de degradación del 93%, 91% y 72% para DI. En 

el caso del IB los valores fueron de 90%, 87% y 54% respectivamente.  

 

Cuando se usaron los materiales híbridos (Figura 6-20 c y d), la degradación de 

ambos fármacos alcanzó valores del 97 y 96 % para DI. La degradación del fármaco 

IB, presentó valores del 96 y 94 % para los materiales TiO2-TPA:BC-(S) y g-

C3N4:BC, respectivamente. Estos valores cercanos al límite detección de la técnica 

cromatográfica (LD: 0,025 mg L-1) indicaron el potencial de los materiales híbridos 

para la remoción de los fármacos antiinflamatorios evaluados, comparados con los 

valores obtenidos empleando sus componentes individuales. Además, se aprecia 

en los resultados de desorción que la concentración de los fármacos recuperada de 

los materiales híbridos fue menor que la recuperada de los carbones activados sin 

modificación. A pesar de que los materiales híbridos presentan una menor 
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superficie especifica que el carbón activado, la presencia de los semiconductores 

dispersos en la superficie de la matriz carbonosa permiten incrementar la 

degradación de los fármacos adsorbidos, cuando se iluminan bajo luz solar 

simulada. 

 

El efecto de luz solar simulada sobre los materiales híbridos reveló importantes 

resultados en la degradación de DI e IB comparado con los materiales TiO2-TPAy 

g-C3N4 masicos. Los resultados muestran un efecto sinérgico entre el soporte y el 

semiconductor, lo que permite minimizar o salvar algunas desventajas que 

dificultan sus aplicaciones prácticas como fotocatalizador Por ejemplo, el g-C3N4 

presenta un rango de absorción de luz estrecho (λ<460 nm), una alta tasa de 

recombinación pares electrón hueco fotogenerados y una baja conductividad lo 

que podría disminuir el transporte de electrones fotogenerados. El g-C3N4 obtenido 

mediante polimerización térmica posee una superficie especifica baja debido a la 

fácil aglomeración de las partículas que lo conforman, lo que redunda en la 

carencia de un número suficientes sitios activos (Yu y Huang, 2023b). Trabajos 

recientes han reportado el uso de carbón activado como soporte de g-C3N4 y 

concluyen que algunas de las ventajas de estos materiales híbridos están asociadas 

a la formación de más sitios activos para reacciones impulsadas por luz y centros 

de adsorción para la acumulación de contaminantes. También, se ha propuesto que 

la incorporación de carbón activado promueve la disminución del tamaño de 

partícula del g-C3N4 lo que conduce a su deposición más uniforme en la superficie 

el carbón, facilitando el movimiento de los portadores de carga fotogenerados a la 

superficie de la partícula y de esta al carbón, disminuyendo la recombinación de 

pares electrón-hueco fotogenerado (Feng et al., 2023; Olufemi Oluwole et al., 2022; 

Pi et al., 2015; Z. Wang et al., 2018). Debido a que las propiedades ópticas de estos 

materiales carbonosos también están relacionadas con su heterogeneidad 

(desordenes/defectos) junto con la presencia de configuraciones C sp2 y sp3, cuyas 

contribuciones eléctricas, aunque son inferiores a la del grafeno son superiores a 

las de los semiconductores y contribuye a reducir la recombinación de e-/h+ 

(Bandosz y Ania, 2018). 

  

Es por lo antes mencionado, que proponemos adicionalmente la posibilidad de 

obtener fenómenos de fotosensibilización asociados a la excitación de grupos 

funcionales del carbón activado presente en los radicales ambientalmente 
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persistentes (EPFRs) centrados en el carbono que poseen estos materiales 

carbonosos, permitiendo de esta manera generar fenómenos de transferencia de 

carga. Esto puede observarse en el espectro EPR de baja temperatura del carbón 

activado en la Figura 6-21 a, en donde la señal con un factor g de alrededor de 

2,001 aparece, primero en la oscuridad e incrementa su intensidad bajo irradiación. 

Por otro lado, el espectro EPR de baja temperatura del g-C3N4 mostró una típica 

línea lorentziana con un factor g de 2,004 típica de electrones π desapareados en 

anillos heptazinicos (Figura 6-21 b) (Xia et al., 2019). Las señales EPR a 77K 

presentes en los materiales individuales, también se observan en el material 

hibrido sin iluminar (Figura 6-21c), y similarmente los tratamientos bajo 

iluminación diferentes longitudes de onda muestran un incremento en la 

intensidad dicha señal. 

Es importante saber si esos eventos fotoinducidos en donde están involucrados 

tanto el carbón activado como el g-C3N4 pueden generar formas reactivas de 

oxígeno. Para este fin se realizaron experimentos de espectroscopia de resonancia 

espín electrónica mediante el uso de una sonda de captura de spin como el 5,5-

dimetil-1-pirrolina N-Oxido (DMPO) en tratamientos con iluminación en el UV y 

visible sobre el material g-C3N4 (Figura 6-21d). Los resultados muestran la 

presencia de una señal correspondiente al aducto DMPO-•OH con relaciones de 

pico 1::2:2:1. Además, se realizó el mismo experimento en una solución etanólica 

con el objetivo de evaluar la formación de radicales anión superóxido (O2•-), ya que 

esta especie es inestable en medio acuoso. Bajo estas condiciones, se pudo observar 

el aducto DMPO-O2•- (Figura 6-21e), en este espectro se observa una relación de 

intensidad de picos cuádruples de 1:1:1:1 (Yao et al., 2021), como se mencionó 

antes, este radical es muy inestable en medio acuoso dismutandose para generar 

H2O2. Esta última puede ser reducida por los electrones fotogenerados en la banda 

de conducción del semiconductor para generar radical •OH, el que podría 

reaccionar con las moléculas de DI e IB iniciando los procesos de degradación. 

Cabe acotar que en los experimentos de EPR sobre el material híbrido bajo 

iluminación solar simulada no se observaron las señales típicas de los aductos 

identificadas para los materiales que los componen. 
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a. b. 

  
c. d. 

 
e 

Figura 6-21. Espectros EPR a 77 K bajo iluminación en el UV y Visible sobre los materiales: 

a. BC, b. g-C3N4 y c. g-C3N4:BC. Espectro ESP con sonda de captura de spin usando DMPO 

en tratamientos de iluminación sobre el material g-C3N4, d. en agua y e. en metanol. 
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Mientras, para el TiO2-TPA (1,0 g L-1) los valores de degradación obtenidos para 

ambos fármacos fueron de 93 y 90 %, después de 5 horas de iluminación, el TiO2-

TPA:BC-(S) alcanzó valores de degradación de 97 y 94 % para DI e IB 

respectivamente. Considerando que la relación de masa del semiconductor 

presente en el material fue (1:2 para TiO2:BC) se consideran los resultados de 

remoción como de alta eficiencia debido a la menor masa de semiconductor 

empleada.  

Cuando se utilizan catalizadores híbridos semiconductor-carbono, los fenómenos 

de interacción luz-carbono y luz-semiconductor son más complejos. Se ha 

reportado que la presencia de grupos funcionales oxigenados en superficie como 

un importante factor para promover la fotogeneración de FROs en carbones 

activados. Ha sido reportado que la cantidad de especies reactivas de oxígeno 

generados puede variar bajo irradiación UV y solar, dependiendo de la química de 

superficie de los carbones activados, concluyéndose que los carbones activados de 

mayor fotoactividad son los que tienen grandes cantidades de oxígeno en la 

superficie (Bandosz y Ania, 2018). Lo anterior, está en concordancia con la química 

de superficie de los materiales híbridos y los carbones activados sintetizados en 

este trabajo, los que de acuerdo con las señales O1s y C1s en los espectros XPS, 

presentan grupos funcionales oxigenados del tipo esteres, carbonilos, carboxilos, 

quinonas y fenol que pueden estar asociados con la alta fotoactividad de los 

materiales.  

 

Los procesos fotoquímicos que pueden ocurrir en la superficie del material hibrido 

TiO2-TPA:BC-(S) estarían asociados en primer término a que el TiO2-TPA presente 

en el material hibrido puede generar formas reactivas de oxígeno bajo irradiación 

UV y visible como fue demostrado previamente. En este material y bajo irradiación 

UV, el TPA puede actuar como un aceptor de electrones logrando en alguna 

medida, una disminución en la tasa de recombinación de portadores de carga 

mientras que, bajo luz visible, el complejo de superficie generado por la interacción 

entre el heteropoliácido y el TiO2 sería el responsable de la oxidación. En segundo 

término, a la generación de formas reactivas de oxígeno en solución acuosa, 

promovidas por los estados excitados de los grupos oxigenados en superficie, los 

EPFRs, grupos quinona e “islas grafiticas” que favorecen la transferencia o 

transporte de electrones. Como se ha mostrado anteriormente, el carbón activado 

iluminado con diferentes longitudes de onda degrada una fracción de los fármacos 
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adsorbidos. Por último, la presencia de carbón activado en el material híbrido 

actúa como un aceptor de electrones disminuyendo la cinética de recombinación 

de portadores de carga fotoinducidos. Como ya se mencionó anteriormente, 

grupos funcionales con características de quinona pueden aceptar dos electrones e 

iniciar un proceso de reducción a radical semi-quinona hasta formar la 

hidroquinona, reacción que puede revertirse permitiendo de esta manera 

desarrollar una capacidad de intercambio de electrones intrínseca en el carbón 

activado. Por otro lado, otra posible reacción que podría contribuir a la capacidad 

de intercambio de electrones está asociada a grupos funcionales oxigenados en 

anillos aromáticos o cadenas cortas ramificadas. En este caso, si existen grupos 

hidroxilo estos pueden donar dos electrones oxidándose para formar especies 

carbonílicas y posteriormente sufrir otra oxidación para generar grupos carboxilo. 

De esta manera se puede contribuir a la disminución de la recombinación logrando 

deslocalizar en la matriz carbonácea los electrones fotogenerados en la banda de 

conducción del TiO2, logrando así una mayor disponibilidad de huecos en la banda 

de valencia del semiconductor para participar reacciones de fotodegradación. 

 

Adicionalmente, el carbón activado en los materiales híbridos podría proporcionar 

un entorno hidrófobo que podría favorecer la adsorción del oxígeno disuelto en el 

agua sobre la superficie del material, incrementando la cantidad de O2 y facilitando 

la transferencia de los electrones fotogenerados y acumulados en la matriz 

carbonosa potenciando, la reducción de O2 (O2 + 2H+ + 2e- =H2O2 y O2 + 4H+ + 2e- = 

2H2O).  

 

De esta manera, los materiales híbridos conformados por semiconductores y 

carbón activado ofrecen no solo un potencial como adsorbentes sino también que, 

bajo irradiación con longitudes de onda apropiadas, pueden inducir reacciones 

fotocatalíticas y fotosensibilizadas que generarían formas reactivas de oxígeno 

capaces de destruir los contaminantes adsorbidos sobre la porosidad del material.  

 

Y tal como se realizó para el carbón activado, se evaluó la estabilidad y 

reciclabilidad de estos materiales híbridos, se testeó su reuso (hasta 4 veces) bajo 

irradiación solar simulada. De esta manera, los materiales, g-C3N4:BC y TiO2-

TPA:BC-(S) fueron evaluados en ciclos de reuso en tratamientos que incluyen una 

etapa previa de adsorción de los contaminantes y su posterior irradiación con luz 
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solar simulada. La Figura 6-22 muestra, el porcentaje del fármaco degradado 

después de 5 horas de irradiación sobre los materiales híbridos durante 4 ciclos de 

reuso en experimentos por triplicado (1 g L-1 dosis material híbrido, 2 mg L-1 de DI 

e IB, 27 ± 2 °C, pH de 6,5). 

 

  
a. b. 

Figura 6-22. Valores de degradación de DI e IB alcanzados durante cuatro ciclos de 

reuso utilizando los materiales híbridos, durante la eliminación con luz solar 

simulada. 

 

Los resultados muestran una eficiencia de la actividad fotocatalítica después del 

cuarto ciclo de reuso del 92 % en la degradación de DI tanto para el TiO2-TPA:BC-

(S) como para el g-C3N4:BC. La eficiencia en la degradación de IB fue de 90% y 88% 

cuando se empleó TiO2-TPA:BC-(S) y g-C3N4:BC, respectivamente. La disminución 

en el porcentaje de ambos fármacos fotodegradado respecto al valor alcanzando en 

el primer uso es de menor al 7%. Los anteriores resultados muestran la muy buena 

estabilidad y reciclabilidad de los materiales híbridos preparados. 

Conclusiones 

El método sol-gel fue más efectivo para la síntesis de materiales compuestos de 

nanopartículas de TiO2-TPA inmovilizadas sobre BC, TiO2-TPA:BC-(S) con 

relaciones 1:2, con alta capacidad de adsorción y actividad fotocatalítica para 

eliminar productos farmacéuticos disueltos en agua.  

 

1 2 3 4
0

20

40

60

80

100

92%95%
92%92%

95%
98%

96%

%
 R

em
oc

ió
n 

(D
I)

 TiO2-TPA:BC-(S)
 g-C3N4:BC

97%

Ciclos de Reuso
1 2 3 4

0

20

40

60

80

100

Ciclos de Reuso
%

 R
em

oc
ió

n 
(I

B
)

 TiO2-TPA:BC-(S)
 g-C3N4:BC

96%
94%

94%
95% 92%

90% 90%
88%



 212 

El uso de carbón activado como soporte del material TiO2-TPA permitió obtener un 

material hibrido con altos valores de superficie especifica y una porosidad 

adecuada, para lograr la adsorción y concentración de los fármacos estudiados. La 

diversidad de grupos funcionales presente en la superficie del carbón activado 

permitió rutas alternas para la fotogeneración de especies reactivas de oxígeno 

además de servir como plataforma conductora para la transferencia de electrones 

fotogenerados y reducir la recombinación de portadores fotoinducidos de carga. 

 

Los materiales híbridos TiO2-TPA:BC-(S) y g-C3N4;BC presentaron una capacidad 

máxima de adsorción de 30,9 y 33,7 mg g-1 para diclofenaco y de 31,4 y 35,3 mg g-1 

para ibuprofeno, lo que promueve un transporte de masa mejorado del 

contaminante a los alrededores de los sitios fotoactivos. Además, de promover la 

degradación de los fármacos los materiales híbridos superaron la capacidad de 

adsorción del carbón activado comercial (BCcom) de 14.2 y 4.5 mg g-1 para DI e IB. 

 

La síntesis por calentamiento directo de urea a 500 °C durante 4 horas demostró 

ser efectiva para obtener g-C3N4, un material con una capacidad máxima de 

adsorción de 22,9 y 9,03 mg g-1 de los fármacos DI e IB respectivamente. Además, 

presentó una importante actividad fotocatalítica bajo luz solar simulada con 

valores de eficiencia del 91 y 87 % en la degradación de los contamine DI e IB, 

respectivamente. 

 

Los materiales híbridos TiO2-TPA:BC-(S) y g-C3N4;BC presentan buenos resultados 

en criterios de estabilidad y reciclabilidad, lo que les otorga un gran potencial para 

ser empleados en procesos combinados (columnas de filtración-fotodegradación) 

para un tratamiento a flujo continuo, que permita el uso de mayores volúmenes de 

agua conteniendo los fármacos estudiados.  

 

Este trabajo permitió desarrollar un procedimiento para evaluar y discriminar la 

capacidad de adsorción y degradación de fármacos en materiales híbridos 

fuertemente adsorbentes. Consiste en iniciar la irradiación del material después de 

realizar una preadsorción completa del contaminante. Posteriormente, se evalúa el 

contaminante que queda adsorbido sobre el sólido a través de lavados con 

solventes que permitan la mayor recuperación de las moléculas adsorbidas. De 

esta manera, podrá separarse de manera efectiva el efecto causado por la simple 
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adsorción del contaminante sobre el material poroso del verdadero efecto 

fotocatalítico que logra su oxidación y transformación química. 

 

 

Recomendaciones generales y perspectivas. 

 

Se espera realizar la identificación de fotoproductos de degradación de los 

compuestos farmacéuticos para determinar las posibles rutas de degradación y los 

ensayos pertinentes para determinar el potencial de tóxico de los productos 

presentes en el efluente obtenido por tratamiento fotocatalitico. 

 

Como continuación del presente trabajo se evaluará en la siguiente fase del 

proyecto, influencia del pH inicial de la solución, variación de la dosis la material 

hibrido (TiO2-TPA:BC) y tratamiento en flujo continuo, así como el uso de 

metodologías estadísticas de optimización. 

 

Se plantea también a futuro estudiar el empleo de residuos lignocelulósicos 

provenientes de otras fuentes, su activación (con diferentes proporciones de agente 

activante) en la formación de EPFRs, evaluando finalmente su influencia en la 

fotodegradación sensibilizada de contaminantes. Por otro lado, dado que el g-C3N4 

puede prepararse a partir de diferentes precursores además de la urea (tiourea o 

melamina), resulta interesante investigar el uso de estos en la preparación de 

materiales híbridos. 
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Conclusiones generales 

 

Mediante la activación química (con ácido fosfórico o hidróxido de sodio) de un 

precursor lignocelulósico (cascara de semilla de girasol) se sintetizaron carbones 

activados mesoporoso. La síntesis y evaluación se realizó siguiendo una 

metodología estadística robusta para el estudio del efecto e interacción de variables 

tales como la temperatura de carbonización y la relación de agente activante 

material precursor. Para los materiales obtenidos se evaluaron en su capacidad 

máxima de adsorción de dos fármacos antinflamatorios tanto en agua destilada, 

como agua subterránea simulada y real. La evaluación permitió seleccionar el 

material activado con ácido fosfórico (calcinado a 544°C durante 1 h) como aquel 

que presentó las mejores características texturales y una variada presencia de 

grupos funcionales y presentó actividad fotoquímica importante capaz de 

modificar los contaminantes previamente adsorbidos. 

 

El estudio de la actividad fotocatalítica de los materiales híbridos mediante la 

preadsorción del contaminante, utilizando diferentes filtros de corte se irradió el 

sistema con diferentes longitudes de onda durante los tratamientos de 

degradación, lo que permitió evaluar el efecto de la interacción luz/semiconductor, 

luz/carbón y luz/material híbrido. La degradación fue más eficiente cuando los 

materiales se irradiaron a longitudes de onda mayores a los 260 nm (lampara sin 

filtro. La eficiencia de los materiales en la degradación de los fármacos disminuyo 

al utilizar las longitudes onda en el rango UV λ>320 nm y las del rango visible 

λ>450 nm. El carbón activado utilizado para preparar los materiales híbridos 

presentó una actividad fotoquímica intrínseca bajo iluminación λ>260 nm, 

observándose una eficiencia de fotodegradación relativamente alta. 

 

Los materiales híbridos basados en carbón activado como soporte de dos 

semiconductores, Titania modificada con ácido tungstofosfórico (TiO2 -TPA) o el g-

C3N4), demostraron un comportamiento efectivo en la degradación de los dos 

contaminantes estudiados en este trabajo combinando de manera sinérgica y 

efectiva tanto las propiedades de adsorción y fotosensibilizadoras del carbón 

activado como las propiedades fotocatalíticas de los semiconductores utilizados. 

Por otro lado, estos materiales híbridos mostraron una importante estabilidad y 

capacidad de reuso. Por último, adicionalmente a las altas eficiencias de estos 
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materiales híbridos, es de destacar la estabilidad y capacidad de reuso mostradas 

por los mismos, lo que permite considerar como muy promisorio su empleo en 

sistemas de tratamiento en flujo continuo de soluciones contaminadas con 

fármacos. 
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8. ANEXO 1. Resultados Estadísticos Capítulo 3: Síntesis de Carbón 

activado 
 

Tabla 8-1. Resumen del análisis de varianza (ANOVA) de la superficie de respuesta del 

modelo CCD para la síntesis de carbón activado mesoporoso. 

 

Variable 

Respuesta 

 Agente activante H3PO4  Agente activante NaOH 

 R2 SE P-Valor  R2 SE P-Valor 

SBET  0,95 36,38 0,021  0,94 20,98 0,260 

Vmeso  0,93 0,15 0,668  0,97 0,030 0,521 

Dp  0,96 0,27 0,347  0,86 2,027 0,645 

QMB  0,98 18,20 0,073  0,93 20,17 0,267 

SE: Error Estandar 

Tabla 8-2. Respuestas experimentales del CCD para la síntesis de carbón activado a partir 

de cáscara de semillas de girasol utilizando H3PO4 como agente activador. 

 

Diseño Experimental   N2 adsorción-desorción 
 Máxima capacidad 

de adsorción 

Run 

Niveles  SBET Vmeso Dp  QMB 

Factor 

A 

Factor 

B 
  m2 g-1 cm3 g-1 nm   mg g-1  

1 .-α 0  1232 0.374 2,8  333,3 

2 0 .+α  1350 0.814 3,7  357,1 

3 0 0  1324 0.811 4,5  416,6 

4 + -  1185 0.392 3,6  384,6 

5 0 0  1280 0.801 4,4  400,0 

6 - +  1140 0.445 3,1  263,1 

7 .+α 0  1408 1.712 6,0  526,3 

8 + +  1511 1.333 5,4  476,1 

9 - -  1082 0.220 2,8  322,5 

10 0 0  1286 0.721 4,4  400,0 

11 0 .-α  957 0.159 2,7  256,4 

12 0 0  1335 0.730 4,1  399,1 

Controles         

CSG / 0  7 0.016 9,5  119,0 
Norit CAG 

1240 
/ /   852 0.146 2,0   96,1 
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Tabla 8-3. Respuestas experimentales del CCD para la síntesis de carbón activado a partir 

de cáscara de semillas de girasol utilizando NaOH como agente activador. 

 

Diseño Experimental   N2 adsorción-desorción   
Máxima capacidad 

de adsorción 

Run 

Niveles  SBET Vmeso Dp  QMB 

Factor 

A 

Factor 

B 
  m2 g-1 cm3 g-1 nm   mg g-1  

1 .-α 0  74 0,096 9,8  210,0 

2 0 .+α  204 0,410 7,0  243,9 

3 0 0  17 0,040 9,9  303,0 

4 + -  61 0,139 8,7  376,3 

5 0 0  18 0,058 10,4  333,3 

6 - +  157 0,305 6,7  248,2 

7 .+α 0  136 0,285 5,9  250,0 

8 + +  135 0,403 5,4  225,0 

9 - -  59 0,126 12,8  348,6 

10 0 0  18 0,062 10,7  312,0 

11 0 .-α  116 0,059 20,7  394,0 

12 0 0  15 0.051 10,0  293,8 

Controles         

CSG / 0  7 0,016 9,5  119,0 
Norit CAG 

1240 
/ /   852 0,146 2,0   96,3 

 

Tabla 8-4. Respuestas experimentales de las condiciones teóricas del CCD para los agentes 

activadores H3PO4 y NaOH. 

 

Experimental    N2 adsorción-desorción   
Máxima capacidad 

de adsorción 

Run 
 SBET Vmeso Dp  QMB 

  m2 g-1 cm3 g-1 nm   mg g-1  

AC-544-80H  1531 0,980 5,4  536,0 

AC-300-40N  281 0,452 5,3  304,2 
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Tabla 8-5. Z- potencial del carbón activado comercial y de los materiales 

sintetizados en las mejores condiciones experimentales y óptimas del CCD. 

 

Muestras pH (PZC) 

  AC-544-80H 4,21 

  AC-450-78H 4,63 

  ACcom 5,40 

  AC-300-40N 6,58 

  AC-300-50N 7,14 

 

Tabla 8-6. Propiedades fisicoquímicas de los adsorbatos diclofenaco, ibuprofeno y 

azul de metileno. 

 

Compuesto 
Log 

Kow 
pKa 

Peso 

molécular (g 

mol-1) 

Dimensión de 

la molécula 

(nm)a 

DIC 4,51 4,15 318,1 0,97x0,96 

IBU 3,79 4,91 206,2 1,32x0,72x0,77 

MB 0,75 3,14 319,9 1,43x0,61x0,4 

a: dimensiones de las moléculas evaluadas, (largo x ancho x espesor) 

Tabla 8-7. Rendimiento del carbón activado derivado de SSS con diferentes 

métodos de activación 

 

Agente 

activante 
Contaminante 

Capacidad de 

Adsorción 

Área 

específica de 

superficie 

Método de 

síntesis 
Ref. 

  Qmax (mg g-1) SBET (m2 g-1)   

ZnCl2 MB 240 1511 

Microwave- 

oven (400-

600ºC) 

(Baytar 

et al., 

2018a) 

H3PO4 MB 38 437 
Pyrolysis 

(500ºC) 

(Girgis 

et al., 2011) 

K2CO3 MB 473 1411 

Microwave- 

oven (400-

600ºC) 

(Foo y 

Hameed, 

2011a) 

KOH - - 1660 Pyrolysis (Liu et al., 
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(600ºC) 2021a) 

H3PO4 

MB; 

DIC;  

IBU 

546 

692 

105 

1531 
Muffle furnace 

(500-800ºC) 
This work 

NaOH 

MB; 

DIC;  

IBU 

243 

24 

3 

281 
Muffle furnace 

(300-600ºC) 
This work 

 

Tabla 8-8. Constantes de isotermas de Langmuir, Temkin y Freundlich para 

diclofenaco, ibuprofeno y azul de metileno sobre CAs de cáscara de semilla de 

girasol a 25 ºC. 

 

 

Muestras 

Langmuir  Freundlich 

Qmax 

(mg g-1) 

KL 

(L mg-1) 
R2 

q 

(%) 

 
n 

KF (mg L-1) 

(L mg-1)1/n 
R2 

q 

(%) 

Diclofenaco          

  AC-544-80H 725,0 0,0017 0,98 8,22  1,04 1,08 0,99 10,06 

  AC-450-78H 614,2 0,0015 0,99 5,91  1,03 1,06 0,99 7,21 

  ACcom 46,3 0,025 0,99 0,13  1,48 1,62 0,90 1,43 

  AC-300-40N 27,3 0,054 0,96 7,65  1,77 1,53 0,60 4,98 

  AC-300-50N 15,3 0,056 0,98 1,08  1,88 1,18 0,92 0,36 

Ibuprofeno          

  AC-544-80H 217,3 0,0059 0,98 0,20  1,06 1,13 0,99 13,62 

  AC-450-78H 204,1 0,0053 0,98 1,42  1,07 1,09 0,98 6,97 

  ACcom 76,9 0,0145 0,99 2,81  1,48 2,21 0,96 6,51 

  AC-300-40N 5,4 0,044 0,96 0,33  6,14 1,97 0,82 0,98 

  AC-300-50N 6,1 0,003 0,98 1,27  1,02 0,025 0,95 0,87 

MB          

  AC-544-80H 755,6 0,0018 0,99 5,74  1,04 0,98 0,99 13,95 

  AC-450-78H 533,3 0,0012 0,99 6,02  1,07 1,19 0,99 7,76 

  ACcom 151,5 0,0066 0,98 1,34  0,92 0,103 0,95 1,28 

  AC-300-40N 390,6 0,0031 0,99 3,63  1,19 1,51 0,97 4,35 

  AC-300-50N 384,6 0.0026 0,99 0,49  1,23 1,52 0,96 4,40 



Tabla 8-9. Parámetros cinéticos calculados para diclofenaco, ibuprofeno y azul de metileno en AC-544-80H a 25 ºC 

 

Muestras 

Ecuación Pseudo-primer 

orden 

 Ecuación Pseudo-segundo 

orden 

 Difusión intraparticula  Ecuación Elovich  

Qeq 

(mg g-

1) 

K1 

(min-

1) 

R2 
q 

(%) 
 

Qeq 

(mg 

g-1) 

K2 

(g 

mg-1  

min-1) 

R2 
q 

(%) 
 

Kint 

(mg 

g-1 

min-

1/2) 

C R2 
q 

(%) 
 

 

(g mg-

1) 

 

(mg 

g-1  

min-1) 

R2 
q 

(%) 

DIC                    

  97,65 0,006 0,78 12,8  90,91 0,011 0,99 9,41  4,27 24,3 0,75 1,11  17,34 6,49 0,90 18,8 

IBU                    

   91,64 0,003 0,60 18,3  66,67 0,015 0,99 8,65  2,55 27,5 0,67 1,60  9,22 14,59 0,89 6,78 

MB                    

 100,25 0,004 0,71 16,4  82,64 0,012 0,99 7,26  3,33 30,1 0,74 1,48  12,52 10,71 0,93 10,0 

 

 

 

 

 



Tabla 8-10. Constantes de adsorción obtenidas con la isoterma de Temkin para 

diclofenaco, ibuprofeno y azul de metileno sobre CA de cáscara de semilla de 

girasol a 25 ºC 

 

Muestras 

Temkin 

RT/b KT R2 
q 

(%) 

Diclofenaco     

  AC-544-80H 108,07 0,081 0,70 2,0 

  AC-450-78H 98,07 0,085 0,74 1,89 

  ACcom 8,47 0,42 0,91 0,80 

  AC-300-40N 6,01 0,24 0,67 1,91 

  AC-300-50N 2,75 1,02 0,96 1,02 

Ibuprofeno     

  AC-544-80H 22,96 3,46 0,81 28,9 

  AC-450-78H 18,11 2,89 0,85 22,97 

  ACcom 12,43 0,24 0,93 0,10 

  AC-300-40N 0,60 9,92 0,87 0,92 

  AC-300-50N 1,26 0,062 0.98 3,11 

MB     

  AC-544-80H 157,76 0,029 0,94 3,44 

  AC-450-78H 173,82 0,022 0,98 6,94 

  ACcom 31,02 0,051 0,98 1,45 

  AC-300-40N 85,36 0,044 0,97 2.08 

  AC-300-50N 66,57 0,051 0.96 1,67 

 

Tabla 8-11. Capacidad de adsorción por unidad de superficie (efecto de SBET sobre 

Qeq) 

Muestras 
UNorm   

Qeq SBET SBET/Smeso UNorm 

Diclofenaco     

  AC-544-80H 692 1531 1,39 0,45 

  AC-450-78H 555 1408 1,22 0,39 

  ACcom 32 852 2,45 0,04 

  AC-300-40N 24 281 1,47 0,08 

  AC-300-50N 13 204 1,40 0,06 

Ibuprofeno     

  AC-544-80H 105 -  0,07 

  AC-450-78H 81 -  0,06 
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  ACcom 43 -  0,05 

  AC-300-40N 3,8 -  0,01 

  AC-300-50N 4,2 -  0,02 

MB     

  AC-544-80H 546 -  0,36 

  AC-450-78H 526 -  0,37 

  ACcom 304 -  0,35 

  AC-300-40N 243 -  0,79 

  AC-300-50N 119 -  0,58 

 

 

Tabla 8-12. Constante de adsorción de ibuprofeno, diclofenaco y azul de metileno obtenido a 

través de la aplicación de modelo de difusión interpartícula. 

 

Muestras 
 Difusión Intrapartícula  

 Kp1 Kp2 Kp3 
C1 C2 C3 (R1)2 (R2)2 (R3)2 

  (mg g-1 min-1/2) 

DIC           

   13,9 6,8 1,2 20,1 19,6 67,9 0,98 0,86 0,91 

IBU           

    10,3 3,2 0,8 6,7 32 49,6 0,84 0,82 0,85 

MB           

  12,6 2,8 1,4 10,4 43,4 55,2 0,98 0,77 0,84 

 

Kp (mg g-1 min-1/2), es el parámetro de tasa de la etapa i. 

Ci representa el efecto de la capa límite, lo que significa que cuanto mayor sea la 

intersección, mayor será la contribución de la sorción superficial en el paso de 

control de la velocidad. 
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Esquema 3-1. Mecanismos de interacción propuestos para la adsorción de DI e IB. 
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Isotermas de Adsorción - Modelos estudiados 

 

Isoterma de Langmuir: el modelo de Langmuir fue construido basado en el 

supuesto de adsorción homogénea en monocapa, donde los sitios activos son 

idénticos y energéticamente equivalente, y que no se produce readsorción de 

adsorbato en la superficie. Las características esenciales de la isoterma de 

adsorción de Langmuir se pueden expresar como una constante adimensional, 

denominada factor de separación o parámetro de equilibrio (RL), que se define 

mediante la ecuación 10-1 (Langmuir, 1918, Tan et al., 2009; Weber and 

Chakravorti, 1974). 

𝑅𝐿 =
1

1 + 𝐾𝐿𝐶0
 

Ec. 10-1. 

Donde C0 es la concentración inicial del fármaco (mg L-1). El valor RL indica la 

forma de la isoterma, que puede ser irreversible (RL=0), favorable (0<RL<1), lineal 

(RL=1) o desfavorable (RL>1). 

 

Isoterma de Freundlich: el modelo de Freundlich es un modelo empírico que 

considera la posibilidad de adsorción en múltiples capas con una distribución 

energética heterogénea de los sitios activos, acompañada de interacciones entre las 

moléculas adsorbidas. La constante de Freundlich KF (mg.g-1(mg.L-1)^(n-1)), es un 

indicador de la capacidad de adsorción de un adsorbente para un soluto, y n es 

una medida de intensidad de la adsorción o heterogeneidad de la superficie (un 

valor cercano a cero representa una superficie más heterogénea (Freundlich, 1906; 

Tan et al., 2009). 

 

Isoterma de Temkin: el modelo de Temkin ofrece una breve explicación sobre las 

interacciones adsorbente-adsorbato. Este modelo excluye el efecto de los valores 

bajos y altos de las concentraciones y propone que, debido a la interacción 

indirecta adsorbente-adsorbato, el calor de adsorción de todas las moléculas de la 

capa disminuiría linealmente en lugar de ser logarítmico con la cobertura. La 

constante de Temkin (bT) está relacionada con el calor de sorción (J mol-1), AT es la 

constante de isoterma de Temkin (L g-1), R es la constante del gas (8,314 J mol-1 K-1), 

y T es la temperatura absoluta (K) ( (Temkin and Pyzhev, 1940). 
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9. ANEXO 2. Resultados Estadísticos Capítulo 4: Optimización del 

proceso de adsorción de DI e IB 
 

Tabla 9-1. Respuestas experimentales del diseño DCC para la adsorción de diclofenaco en 

agua subterránea natural sobre carbón activado de cascaras de Semilla de girasol  

 

 
Diseño 

Experimental 
  

Remoción Diclofenaco 

Run 

Niveles  

T11 

%R 

T21 

%R 

T31 

%R 

T41 

%R 

T51 

%R 

Fact

or 

x1 

Fact

or 

x2 

Fact

or 

x3 

 

1 + - +  95,72 98,98 99,26 99,63 99,94 

2 - - -  80,35 87,99 89,99 100,6 100,8 

3 + + -  82,95 89,80 90,35 93,50 94,98 

4 - + +  34,62 46,47 55,73 61,84 65,36 

5 0 0 0  82,02 87,02 92,43 96,65 98,39 

6 + + +  70,73 79,99 82,76 85,91 87,21 

7 - - +  71,84 92,39 94,61 96,83 98,13 

8 - + -  87,02 89,80 90,72 93,87 95,35 

9 + - -  77.39 88,87 91,98 100,6 100,9 

10 0 0 0  77,39 84,24 96,84 98,43 99,83 

11 +α 0 0  90,35 93,13 94,06 94,61 95,35 

12 -α 0 0  50,92 58,32 71,47 73,32 74,06 

13 0 +α 0  65,17 74,06 75,61 85,35 85,91 

14 0 0 0  85,72 92,58 92,76 93,13 93,50 

15 0 0 -α  82,76 88,50 92,58 93,50 94,98 

16 0 -α 0  58,43 69,56 79,78 100,0 100,1 

17 0 0 +α  59,43 76,84 81,28 87,02 92,58 
1 Tiempo de contacto (T 1 at 5): 15, 25, 45, 60 y 90 min de tratamiento  
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Tabla 9-2. Respuestas experimentales del diseño DCC para la adsorción de ibuprofeno en 

agua subterránea natural sobre carbón activado de cascaras de Semilla de girasol 

 

 
Diseño 

Experimental 
  

Remoción Ibuprofeno 

Run 

Niveles  

T1 T2 T3 T4 T5 
Fact

or 

x1 

Fact

or 

x2 

Fact

or 

x3 

 

1 + - +  34,24 36,10 37,50 48,52 59,87 

2 - - -  0,40 8,66 14,86 27,83 29,06 

3 + + -  48,42 59,54 60,44 66,13 73,62 

4 - + +  10,25 14,84 23,84 28,33 39,76 

5 0 0 0  1,54 23,28 50,28 54,47 67,51 

6 + + +  13,04 17,69 52,48 56,24 58,54 

7 - - +  32,05 47,56 48,72 49,75 56,73 

8 - + -  8,66 17,58 25,71 35,20 37,17 

9 + - -  61,27 78,96 81,90 84,26 86,40 

10 0 0 0  59,53 60,93 60,00 64,19 71,17 

11 +α 0 0  41,53 48,39 87,43 89,62 89,64 

12 -α 0 0  10,89 15,39 54,81 58,24 61,45 

13 0 +α 0  4,95 6,60 49,30 51,25 58,30 

14 0 0 0  71,43 81,93 82,57 83,43 84,50 

15 0 0 -α  74,00 77,78 99,98 99,98 99,98 

16 0 -α 0  43,14 44,04 51,48 55,08 55,87 

17 0 0 +α  58,06 66,20 68,77 74,34 75,84 
1 Tiempo de contacto (T 1 at 5): 15, 25, 45, 60 y 90 min de tratamiento  

 

Tabla 9-3. Resumen del análisis de varianza (ANOVA) para la superficie de respuesta del 

modelo CCD para la adsorción de diclofenaco e ibuprofeno en carbón activado 

Variable de 

respuesta 

 Diclofenaco  Ibuprofeno 

 R2 SE P-Valor  R2 SE P-Valor 

           

R%  0,94 5,29 A: pH 0,0230  0,97 7,52 B: [IB] 0,0473 

    
C: 

[BC] 

0,0149 
   C: [BC] 

0,0015 

    AA 0,0332    AA 0,0049 

    AB 0,0149    BC 0,0107 

           

SE: Error estándar 
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10.  ANEXO 3. Resultados Graficas de degradación Capítulo 5:  
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Figura 10-1. Degradación-adsorción de diclofenaco e ibuprofeno mediante 

diferentes filtros de corte de longitudes de onda sobre los materiales a y b.) BC, c y 

d.) TiO2-TPA, y e y f.) g-C3N4.  

 

 

  
a. b. 

Figura 10-2. Cromatogramas de los tratamientos de Fotolisis a diferentes 

longitudes de onda sobre los fármacos: a. DI y b. IB 
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c. 

Figura 10-3. Espectros simulados EPR para los aductos a.) DMPO-•OH, b.) POBM-
•OH y DMPO-O•-2 

 

 

11. ANEXO 4. Resultados Materiales híbridos Capítulo 6:  
 

 

Tabla 11-1. Seguimiento del contenido de TiO2-TPA en los materiales hídricos 

sintetizados vía sol-gel y ultrasonido después de tratamiento térmico a 600°C 

durante 8 h. 

 

Relación 
TiO2-

TPA 
BC Método de síntesis 

BC:TiO2-TPA (mg) (mg) 
Ultrasonido (U) TiO2-

TPA (mg) 
D.S   

sol-gel (S) TiO2-

TPA (mg) 
D.S 

1.:2 67 133 65 68 64,7 1,82  64 64,8 66,4 1,22 

1.:1 100 100 98,5 99 97,8 0,6  99,7 96,4 95,8 2,10 

1.:0,8 111 89 109,4 110 108,2 0,92  108,5 110,6 110,7 1,24 

1.:0,7 118 82 116 115 117,4 1,21  115,1 117 115,8 0,96 

1.:0,6 125 75 124 123,8 120,7 1,85  122,3 124,8 123,6 1,25 

1.:0,5 133 67 130,6 132,8 131,4 1,11   129,4 128,9 125,1 2,35 

 

 

Los resultados después de la calcinación de los materiales híbridos muestran, que 

el contenido del semiconductor TiO2-TPA para cada una de las relaciones de masa 
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(TiO2-TPA:BC) teóricas coinciden con los valores experimentales comuna 

desviación estándar (SD) de 1,25 y 1,52 para los materiales sintetizados vía 

ultrasonido y sol-gel. 

 

Tabla 11-2. Comparación del área especificade de superficie de los materiales 

híbridos determinada teórica y experimentalmente 

 

Relación 
TiO2-

TPA 
BC B.E.T teórico 

B.E.T 

integrado 

 B.E.T experimental 

BC:TiO2-

TPA 
mg mg TiO2-TPA BC   (U) (S) 

1.:2 67 133 35 1000 1035  527 587 

1.:1 100 100 53 750 803  433 457 

1.:0,8 111 89 58 667 725  291 369 

1.:0,7 118 82 62 618 679  230 340 

1.:0,6 125 75 66 563 628  198 306 

1.:0,5 133 67 70 500 570   187 258 

 

 

Los valores experimentales de adsorción-desorción de N2 a 77 K muestran en los 

materiales híbridos para ambos métodos de síntesis una disminución gradual del 

área específica de superficie a medida que se disminuye la masa de carbón 

activado adicionado. Al comparar los resultados con las áreas específicas de 

superficie esperada también se observa una disminución que posiblemente está 

asociada a dos efectos: primero, en los materiales sintetizados vía ultrasonido, la 

dispersión de las nano esferas de TiO2 pueden promover una obstrucción de la 

boca de poro, mientras la síntesis vía sol-gel el recubrimiento de la superficie del 

carbón activado puede estar asociado a la disminución del área específica de 

superficie. 
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a. 

 
b. 

Figura 11-1. Actividad fotocatalítica del TiO2-TPA:BCcom en la relación (1:2) en la 

degradación de diclofenaco bajo irradiación en el visible (λ>455 nm). 
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