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Resumen 

El ciprofloxacino (CPX) es un contaminante emergente de creciente preocupación debido 

su persistencia en el medio ambiente y sus potenciales efectos adversos sobre la salud 

humana y el medio ambiente. Su presencia en diversas matrices ambientales ha sido 

documentada en investigaciones recientes, lo que resalta la necesidad de encontrar 

métodos eficaces para su eliminación. 

En este trabajo, se propone la degradación de CPX utilizando la enzima cloroperoxidasa 

(CPO) del hongo Leptoxyphium fumago. Para ello, se realizó una evaluación de la 

capacidad catalítica de la enzima para degradar el fármaco, así como la determinación 

de los parámetros cinéticos Vmáx y KM, que describen el comportamiento biocatalítico de 

la enzima. Además, se analizaron los cambios en toxicidad, biodegradabilidad y actividad 

microbiana del CPX antes y después del tratamiento enzimático, con el fin de determinar 

la efectividad del tratamiento propuesto.  

Los resultados mostraron que la enzima CPO es capaz de degradar hasta el 99% del 

CPX, lo que demuestra una alta eficiencia bajo condiciones controladas. Asimismo, los 

productos de la degradación enzimática presentaron una menor toxicidad, mayor 

biodegradabilidad y la ausencia de actividad antimicrobiana en concentraciones 

equivalentes a la concentración mínima inhibitoria del CPX no tratado.  

Estos hallazgos sugieren que la degradación del CPX mediante el uso de la enzima CPO 

es una estrategia de tratamiento prometedora, capaz de reducir eficazmente la 

concentración del fármaco reduciendo al mismo tiempo los riesgos ambientales 

asociados a su presencia. 
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Introducción 

Desde su descubrimiento, los antibióticos han tenido un gran impacto en la salud humana 

salvando miles de vidas. Sin embargo, el uso indiscriminado e incorrecto de estos 

fármacos tanto con fines terapéuticos como no terapéuticos ha hecho de los antibióticos 

una emergente contingencia ambiental reconocida por organismos internacionales como 

la Comisión Europea.  

Actualmente, la presencia de estas moléculas se ha reportado en una gran variedad de 

matrices ambientales alrededor del mundo en concentraciones tan pequeñas que aún no 

existen métodos concretos para su detección lo que provoca que la información acerca 

de su destino y potencial impacto tanto en el medio ambiente como en la salud humana 

permanezca escasa; por lo que aún no se encuentran reguladas por normativas y 

legislaciones nacionales e internacionales considerándose así contaminantes 

emergentes.  

Si bien existen algunos reportes acerca de su ecotoxicidad, la principal preocupación 

acerca de su presencia en el ambiente se debe a su contribución en el desarrollo de la 

resistencia antimicrobiana ya que, al encontrarse en concentraciones tan bajas, permite 

que los organismos entren en un estado de presión selectiva que promueve la 

generación de genes de resistencia.  

El ciprofloxacino (CPX), una fluoroquinolona de tercera generación, es un antibiótico de 

amplio espectro reportado como no biodegradable, cuya presencia en aguas residuales 

tanto urbanas como hospitalarias e industriales permite que este compuesto llegue a 

formar parte del medio ambiente, representando un riesgo tanto para el equilibrio 

ecosistémico como para la salud humana.  

En la actualidad, el CPX se encuentra declarado por la Organización Mundial de la Salud 

(OMS) como un antibiótico a vigilar. No obstante, a pesar de los esfuerzos por limitar el 

uso de este y otros antimicrobianos de amplio espectro, continúa siendo uno de los 

antibióticos más utilizados en el mundo y en México por lo que, a pesar de encontrarse 

en concentraciones muy bajas en el ambiente, su constante ingreso, aunado a su 

naturaleza resistente a la biodegradación lo posicionan como un contaminante 

persistente y de alta preocupación.  

Por esta razón, y debido a que las plantas de tratamiento de aguas residuales no cuentan 

con la tecnología para la eliminación de este tipo de contaminantes, se han desarrollado 

diversas técnicas que, si bien han demostrado ser eficaces en la degradación del 

fármaco, presentan desventajas en cuanto a su alto costo y complejidad operativa. 

Además, la mayoría de las metodologías aún carecen de la información acerca de la 

naturaleza de los productos de degradación lo cual es fundamental para asegurar que 
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éstos sean menos tóxicos, más biodegradables y con menor actividad antimicrobiana por 

lo que es necesario continuar desarrollando metodologías para la degradación del CPX 

que puedan superar estas limitaciones.  

En este trabajo se evalúa la capacidad catalítica de la enzima CPO del hongo 

Leptoxyphium fumago para degradar al CPX. El propósito es proponer una metodología 

de fácil operación y bajo costo que pueda reducir eficazmente la concentración del 

fármaco, transformándolo en productos menos tóxicos, más biodegradables y con menor 

actividad antimicrobiana, reduciendo así los riesgos ambientales asociados a su 

presencia.  
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Capítulo 1. Antecedentes y estado del arte  

1.1. Contaminantes emergentes  

Recientes investigaciones han revelado la presencia de compuestos orgánicos en 

diferentes matrices ambientales que no habían sido detectados con anterioridad al no 

estar incluidos en normativas de regulación de contaminación. Estos compuestos, 

llamados contaminantes emergentes, comprenden una gran variedad de sustancias que 

se caracterizan principalmente por la falta de información que existe acerca de su destino 

en el medio ambiente y sus efectos toxicológicos, así como la falta de legislación tanto 

nacional como internacional para su regulación (Carvalho & Santos, 2016).  

Si bien estos compuestos generalmente se encuentran en el rango de concentraciones 

de partes por billón (ppb) o partes por trillón (ppt) (Focazio et al., 2008), su persistencia 

en el ambiente, así como su continuo ingreso ha despertado el interés de la comunidad 

científica por investigar su destino y posible impacto ambiental y en la salud humana, el 

desarrollo de técnicas para su detección y, aún más importante, el desarrollo de técnicas 

para su remoción.  

De acuerdo con (Richardson & Ternes, 2011), la lista de contaminantes emergentes 

comprende sustancias como endulzantes artificiales, compuestos persulfonados, 

pesticidas, retardantes de flama, nanomateriales, fármacos e ingredientes de productos 

de cuidado personal como protectores solares. Sin embargo, aún no existe un consenso 

general sobre las sustancias que deben considerarse en este grupo, lo que dificulta su 

monitoreo (Rodriguez-Narvaez et al., 2017).  

Es importante destacar que estas sustancias suelen ser ingredientes de productos de 

uso cotidiano lo que facilita su entrada continua al ambiente y las convierte en un riesgo 

incluso en concentraciones muy bajas. Además, se espera también que su presencia 

aumente proporcionalmente al crecimiento poblacional.  

Las fuentes de su ingreso al ambiente son muy diversas y pueden incluir aguas 

residuales de hospitales, industrias, domésticas y de actividades ganaderas. Sin 

embargo, una de las principales fuentes son los efluentes de plantas de tratamiento de 

aguas residuales (PTAR) ya que están diseñadas para una depuración parcial del agua 

y no disponen con la tecnología adecuada para el tratamiento de estas sustancias a 

concentraciones tan bajas (Deblonde et al., 2011).  

Uno de los grupos más relevantes de contaminantes emergentes es el de los fármacos, 

cuya presencia ha sido reportada en una gran variedad de matrices ambientales (Liu 

et al., 2015). Esto los convierte en un riesgo tanto para la salud humana como para otros 

organismos. Debido a la frecuente presencia de estos compuestos en diferentes matrices 

ambientales, la Comisión Europea ha reconocido la contaminación por fármacos como 
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un problema ambiental emergente y de preocupación para la salud pública (Polianciuc 

et al., 2020).  

Aunque la lista de fármacos reportados como contaminantes emergentes comprende una 

cantidad alrededor de tres mil sustancias, los de mayor preocupación son los antibióticos 

y pesticidas (Zhang et al., 2015),  ya que están diseñados específicamente para eliminar 

especies, lo que puede alterar significativamente el equilibrio ecológico.  

Sumado a lo anterior, los antibióticos contribuyen al desarrollo de resistencia 

antimicrobiana ya que, al encontrarse en tan bajas concentraciones, las bacterias no 

mueren, sino que, entran en un estado de presión selectiva que induce la activación de 

genes de protección a antibióticos y estos genes pueden ser transferidos entre bacterias 

(Camargo et al., 2014).   

Esta problemática tiene implicaciones alarmantes, ya que, de acuerdo con datos del 

Banco Mundial, se estima que para el año 2050, 10 millones de personas morirán debido 

a la resistencia antimicrobiana, y 28 millones de personas serán desplazadas hacia la 

pobreza como consecuencia de este fenómeno (Bloom et al., 2017).  

1.2. Antibióticos 

El descubrimiento de los antibióticos es considerado el mayor descubrimiento del Siglo 

XX que comenzó con el descubrimiento de la penicilina por Alexander Fleming en el año 

1929 y su posterior comercialización en 1946 (Carvalho & Santos, 2016). Desde 

entonces, una gran variedad de antibióticos ha sido descubierta y comercializada en todo 

el mundo salvando la vida de miles de personas.  

De acuerdo con Burstein et al., (2019) y Dicker et al., (2018), el descubrimiento de los 

antibióticos ha tenido grandes impactos en la salud humana, reduciendo la tasa de 

mortalidad mundial de 216 muertes por cada 1000 personas en 1950 a tan sólo 39 en 

2017. Además, este avance ha contribuido al aumento de la esperanza de vida, que pasó 

de 48±1 a 70±5 años en hombres y de 52±9 a 75±6 años en mujeres (Dicker et al., 2018). 

El uso de antibióticos alrededor del mundo tiene una gran variedad de propósitos. En 

humanos, los antibióticos son utilizados como moléculas terapéuticas para el tratamiento 

de enfermedades infecciosas y para fines profilácticos en procedimientos médicos como 

trasplantes, quimioterapias y cirugías; mientas que, su uso veterinario tiene propósitos 

mayormente no terapéuticos como promotores de crecimiento y son administrados en 

dosis menores (Carvalho & Santos, 2016).  

Un estudio publicado en 2021 estima que el consumo global de antibióticos en 2018 

alcanzó las 40 billones de dosis diarias definidas (DDD), que representa un aumento del 

46% desde el año 2000 (Browne et al., 2021). Según el mismo estudio, el sur de Asia 

concentra aproximadamente el 25% del consumo total, mientras que Centroamérica 
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representa sólo el 2%. En cuanto al uso de antibióticos en la industria ganadera, los datos 

de consumo muestran una tendencia que podría verse reflejada en un aumento del 67% 

para el año 2030, mientras que el consumo en humanos podría incrementarse en un 

200% para el mismo año (Klein et al., 2018; Polianciuc et al., 2020). 

Aunque estos fármacos han representado un gran beneficio para la humanidad, se ha 

descubierto que su uso excesivo está directamente relacionado con la contaminación de 

diversas matrices ambientales, lo que representa un grave peligro para el medio 

ambiente y a la salud humana. 

1.2.1. Panorama ambiental 

La presencia de fármacos e ingredientes de productos de cuidado personal en aguas 

superficiales de Estado Unidos y Europa fue reportada por primera vez en la década de 

1960 (Yoosefian et al., 2017). Actualmente se ha reportado la presencia de antibióticos 

en una gran variedad de matrices ambientales entre las que se incluyen aguas residuales, 

aguas subterráneas y superficiales, suelo, lodos e incluso fuentes de agua potable y 

vegetales; esto último sugiere que los antibióticos podrían estarse incluyendo en la dieta 

diaria de manera inconsciente, representando así un riesgo mayor para la salud humana 

(Hanna et al., 2018). Esta situación ha generado una creciente preocupación a nivel 

mundial, motivando los esfuerzos para regular el uso de estos compuestos en un intento 

por mitigar sus efectos ambientales y sanitarios.  

En el año 2015, la Unión Europea (UE) incluyó por primera vez algunos antibióticos como 

la amoxicilina y el ciprofloxacino, en la lista de contaminantes emergentes a supervisar. 

Además, desde 2006, la UE ha prohibido el uso de estos fármacos como promotores de 

crecimiento en la industria ganadera. A nivel global, existe un consenso respaldado por 

la OMS para limitar el uso de antibióticos de amplio espectro debido a los riesgos 

asociados con su abuso (Polianciuc et al., 2020).  

Por otra parte, aproximadamente entre el 40 y 90% de los antibióticos administrados a 

humanos y animales se excreta a través de heces y orina en su forma aún activa y, si 

bien su presencia en matrices ambientales no supera los µg/L, su baja biodegradabilidad 

sumado a la alta tasa de ingreso al ambiente los convierte en contaminantes persistentes 

(Coman, 2017; Polianciuc et al., 2020).  

Aunque la mayoría de los antibióticos son excretados aún en su forma inalterada, poco 

se sabe acerca de las interacciones que puedan tener con factores bióticos y abióticos 

en el ambiente, lo que hace que su destino y efectos adversos continúen siendo inciertos. 

De acuerdo con Carvalho & Santos (2016) algunos antibióticos llegan al ambiente en 

forma de subproductos y productos de transformación que difieren del compuesto original 

en sus características físicoquímicas y propiedades farmacológicas, lo que puede hacer 

que, en ciertos casos, estos subproductos sean más tóxicos que los compuestos 
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originales. Además, algunos de estos subproductos pueden regresar a su forma original, 

representando un reservorio de contaminantes (Evgenidou et al., 2015).  

Las fuentes de ingreso de los antibióticos al ambiente son principalmente las aguas 

residuales municipales, hospitalarias, industriales y de agricultura y los efluentes de las 

PTAR, debido a que éstas no cuentan con la tecnología adecuada para disminuir la 

presencia de estos contaminantes (Polianciuc et al., 2020). Por otro lado, las aguas 

residuales de la industria farmacéutica representan un gran peligro debido a que los 

fármacos ingresan directamente al ambiente por medio de los desechos sin haber sido 

previamente metabolizados por el cuerpo humano (Larsson, 2014).  

Si bien los efectos toxicológicos de la mayoría de estos contaminantes son aún 

desconocidos, existen algunos estudios que revelan su potencial riesgo al ecosistema. 

Un estudio publicado por Carvalho & Santos en el 2016 revela que existe una gran 

cantidad de bacterias que pueden ser sensibles a los antibióticos lo cual implica una 

directa interferencia en los procesos vitales del ecosistema ya que estos organismos son 

considerados productores o descomponedores primarios.  

Incluso en las concentraciones tan bajas (ppb o ppt) que los antibióticos han sido 

encontrados en el ecosistema, se ha reportado que pueden reducir la biomasa en tierras 

cultivadas, lo que afecta directamente la economía y pueden ingresar a los alimentos de 

las personas al ser absorbidos por las plantas que están destinadas a consumo humano. 

Una vez en el organismo humano, estos antibióticos pueden alterar la microbiota 

intestinal y provocar afectaciones relacionadas con el sistema digestivo, reacciones 

alérgicas y efectos tóxicos crónicos (Ben et al., 2019; Minden et al., 2017).  

Sin embargo, es importante resaltar que la mayoría de estos estudios consideran la 

toxicidad de los antibióticos como compuestos individuales y, ya que estos suceden rara 

vez en el ambiente en su forma individual e inalterada, hace falta información acerca de 

la ecotoxicidad de los subproductos, productos de transformación y las interacciones que 

estos puedan tener con otros contaminantes (Carvalho & Santos, 2016). Aunque por 

ahora, la mayor preocupación acerca de la presencia de antibióticos en el ambiente es 

su contribución al desarrollo de la resistencia antimicrobiana.  

1.2.1.1. Resistencia antimicrobiana 

La resistencia antimicrobiana, un fenómeno predicho por el mismo Alexander Fleming, 

es el resultado evolutivo del uso indiscriminado de antibióticos en el que las comunidades 

bacterianas han adquirido la capacidad de sobrevivir y crecer ante la exposición a 

antibióticos en concentraciones que años atrás inhibían su crecimiento (Carvalho & 

Santos, 2016). 

De acuerdo con la OMS, actualmente mueren más de 700 mil personas a causa de la 

resistencia antimicrobiana y, como se mencionaba anteriormente, se estima que para 
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2050 esta cifra aumentará a 10 millones, con pérdidas económicas que superarán los 10 

billones de dólares, por lo que no sólo es un problema de salud pública sino también 

económico principalmente en países en desarrollo. Actualmente los 7 casos de 

resistencia antimicrobiana declarados por la OMS como una prioridad son: E. coli 

resistente a cefalosporinas de tercera generación, E. coli resistente a fluoroquinolonas, 

K. pneumoniae resistente a cefalosporinas de tercera generación, K. pneumoniae 

resistente a carbapenémicos, S. aureus resistente a penicilina y Salmonella resistente a 

fluoroquinolonas (Hou et al., 2023). 

Ahora bien, si la causa principal de la resistencia es la exposición prolongada de las 

bacterias a estos fármacos provocada por una alta prescripción y un uso inapropiado; 

actualmente, esta exposición se extiende aún más debido a que los antibióticos se 

encuentran en una gran variedad de matrices ambientales, por lo que los 

microorganismos ambientales están expuestos a una presión selectiva continua que 

promueve la adquisición o activación de genes de resistencia (Bairán et al., 2020). 

1.2.2. Los antibióticos en México 

En México, el uso de antibióticos fue restringido hasta el año 2010 (SSA, 2010). Antes 

de esa fecha, los antibióticos eran fármacos de venta libre y administrados de manera 

tan indiscriminada lo que llevó a que, entre1997 y 2004, México se convirtiera en el país 

con mayor consumo de antibióticos con fines clínicos, con una DDD de 14 - 16 por 1000 

habitantes por día. Incluso, para el año 2007, México se encontraba entre los 5 países 

con mayor uso clínico de antibióticos (Wirtz et al., 2010).  

Sin embargo, a pesar de los esfuerzos por reducir el uso de antibióticos a partir de 2010, 

un estudio reveló que el consumo de antibióticos se había mantenido casi sin cambios 

hasta finales del mismo año y sólo se observó una disminución en el consumo de 

penicilinas, tetraciclinas y sulfonamidas, mientras que el consumo de macrólidos, 

quinolonas y otro tipo de antibióticos, no disminuyó (Santa-Ana-Tellez et al., 2013).  

Actualmente, es difícil establecer un panorama concreto acerca del uso clínico de 

antibióticos en México debido a la poca información que existe acerca de dosis prescritas, 

ya que la información existente está centrada principalmente en las ventas (Santa-Ana-

Tellez et al., 2013; Van Boeckel et al., 2014). Sin embargo, un estudio realizado por 

Sánchez-Huesca et al. en el 2020 reportó que, entre los antibióticos más prescritos en la 

Ciudad de México, las quinolonas son las más comunes, representando el 28% de los 

antibióticos prescritos y siendo el ciprofloxacino el de mayor prevalencia (45%). En 

cuanto al uso veterinario, un reporte del año 2015 realizado por Van Boeckel et al. 

muestra que para el año 2030, México se encontrará entre los 5 países con mayor 

consumo de antibióticos para este uso representando el 2% del consumo global.  
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Respecto al panorama ambiental, Calderón et al. (2019) reportó la presencia de una gran 

variedad de fármacos en aguas residuales de un hospital de la Ciudad de México, 

incluyendo analgésicos como naproxeno, diclofenaco, ibuprofeno y paracetamol, así 

como antibióticos como ofloxacino, ciprofloxacino, y sulfametoxazol, en concentraciones 

desde los 9 a los 27 µg/L.  

Calderón et al. (2019) también reportó la presencia de algunos de estos fármacos en 

efluentes de PTAR lo que demuestra que las instalaciones no cuentan con la tecnología 

necesaria para eliminar completamente estos compuestos. Por otro lado, Lesser et al. 

(2018), llevaron a cabo un estudio de la presencia de contaminantes en aguas 

subterráneas del Valle del Mezquital, que son utilizadas comúnmente para irrigación en 

el sector agrícola, reportando la presencia de 65 fármacos incluidos antibióticos de los 

grupos de quinolonas, sulfonamidas y tetraciclinas. 

1.3. Quinolonas 

Como se resaltó en el apartado anterior, las quinolonas son el grupo de antibióticos más 

prescritos en México y tienen una presencia importante en diferentes matrices 

ambientales.  

De acuerdo con Alós (2009), en su estructura básica, las quinolonas se encuentran 

conformadas por dos anillos aromáticos (Figura 1.1.), con un nitrógeno en la posición 1, 

un grupo carbonilo en la posición 4 y un grupo carboxilo en la posición 3. Las quinolonas 

que poseen esta estructura son las del grupo de la primera generación y son activas 

principalmente frente a enterobacterias. Algunas quinolonas también poseen un átomo 

de flúor en la posición 6, son llamadas fluoroquinolonas y comprenden a las quinolonas 

de segunda, tercera y cuarta generación. Las quinolonas de segunda generación tienen 

actividad principalmente frente a organismos gramnegativos, mientras que las de tercera 

generación poseen un grupo piperacínico o metil-piperacínico en la posición 7 y son 

activas frente a organismos gramnegativos y grampositivos, mientras que las quinolonas 

de cuarta generación poseen un doble anillo derivado del anillo pirrolidónico, y son 

activas frente a organismos gramnegativos, grampositivos y tienen una mejora en cuanto 

a su actividad frente a organismo anaerobios. Sus características de biodisponibilidad, 

actividad, farmacocinética y farmacodinámica varían dependiendo de la quinolona.  
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Figura 1.1. Estructura química general de la 4-quinolona. En naranja el grupo carboxilo unido al carbono 
3, en verde el átomo de flúor unido al carbono 6, en magenta el grupo piperacínico que se puede unir al 

carbono 7 y en azul un ejemplo del doble anillo derivado del anillo pirrolidónico que puede unirse también 
al carbono 7. Modificado de Alós (2009).  

 

En el panorama ambiental, su presencia se ha reportado en una gran variedad de 

matrices ambientales acuáticas alrededor del mundo (Barnes et al., 2008; Focazio et al., 

2008; Jiang et al., 2011; Lesser et al., 2018; Tamtam et al., 2008; Tong et al., 2014; 

Zuccato et al., 2010). 

1.3.1. Ciprofloxacino 

El ciprofloxacino (CPX) es una fluoroquinolona perteneciente al grupo de quinolonas de 

tercera generación patentado en 1980 y comercializado en 1987 (Enyoh & Wang, 2023). 

Es un antibiótico de amplio espectro con actividad frente a organismos gramnegativos y 

grampositivos, cuyo mecanismo de acción corresponde a impedir la replicación celular 

inhibiendo las enzimas ADN girasa y ADN topoisomerasa IV (Conley et al., 2018). 

Además, puede tener efectos sinérgicos con otros antibióticos haciéndolo altamente 

atractivo para el tratamiento de infecciones, lo que lo convierte en el antibiótico más 

usado en quimioterapia a nivel mundial y, aunque actualmente se encuentra en la lista 

de antibióticos a vigilar de la OMS, fue uno de los medicamentos más usados en la 

pandemia del COVID 19 (Aggelopoulos et al., 2020; Enyoh & Wang, 2023; Granata et al., 

2022). Algunas de sus propiedades fisicoquímicas se encuentran enlistadas en la tabla 

1.1 y en la figura 1.2 puede observarse el diagrama de especiación del CPX. 
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Figura 1.2. Diagrama de especiación para ciprofloxacino. Modificado de García, (2023). 

 

Tabla 1.1. Propiedades químicas del ciprofloxacino. (Azanu et al., 2018; García, 2023; O’Neill 
et al., 2006) 

Ciprofloxacino 

Estructura 

 
Fórmula molecular C17H18FN3O3 

Peso molecular 331.3 g/mol 

Log Kow 0.28 

pKa 
5.9 
8.9 

Solubilidad en agua a 20 °C 30 g/L 
Estado de agregación Sólido 



18 
 

Punto de fusión 255-257 °C 

 

Como contaminante, el CPX ha sido reportado como no biodegradable (Girardi et al., 

2011). Su alta solubilidad en el agua lo ayuda a transferirse fácilmente de una matriz 

ambiental a otra, siendo las aguas residuales hospitalarias, urbanas y de la industria 

farmacéutica su principal fuente de ingreso al ambiente. En la tabla 1.2. se enlistan 

algunos reportes de la presencia de CPX en aguas residuales hospitalarias y urbanas 

mientras que en la tabla 1.3. se enlistan reportes de la presencia de CPX en influentes y 

efluentes de PTAR. 

Tabla 1.2. Presencia de ciprofloxacino en aguas residuales. 

País Tipo de efluente 
Concentración 

(µg/L) 
Referencia 

México 

Aguas residuales 
hospitalarias 

0.95 
Calderón et al. 

(2019) 

Ghana 15 
Azanu et al. 

(2018) 

Australia 14.5 
Watkinson et al. 

(2009) 

Portugal 10.9 
Seifrtová et al. 

(2008) 

México 

Aguas residuales 
urbanas 

2.69 
Calderón et al. 

(2019) 

Australia 1.1 
Watkinson et al. 

(2009) 

España 2.29 
Gracia-Lor et al. 

(2011) 

China 0.00813 
Hanna et al. 

(2018) 

 

Larsson et al. (2007) reportaron una concentración de hasta 31 mg/L de CPX en efluentes 

de una PTAR que recibe aguas residuales de diferentes industrias farmacéuticas en la 

India. Por su parte, Hanna et al. (2018) reporta una concentración de 2.003 µg/kg en 

efluentes sedimentarios de una planta de tratamiento de aguas residuales en China. 

Además, se ha reportado que el CPX puede afectar el desempeño de estas plantas 

debido a que es capaz de inhibir el metabolismo de nitrógeno y la Demanda Química de 

Oxígeno (DQO) a concentraciones de mg/L (Chen et al., 2021). De este modo, al no ser 

completamente eliminado, el CPX puede llegar a una gran variedad de matrices 

ambientales una vez liberado a través de estos efluentes. 
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Tabla 1.3. Presencia de ciprofloxacino en influentes y efluentes de plantas de tratamiento de 
aguas residuales. 

País 
Concentración (µg/L) 

Referencia 
Influente Efluente 

Irán 0.796 0.248 
Mirzaei et al. 

(2018) 

Italia 1.67 0.626 
Castiglioni et al. 

(2008) 

India No reportado 31000 
Larsson et al. 

(2007) 

 

Su presencia en aguas subterráneas es preocupante debido a que, por este medio, el 

CPX podría llegar a estar presente en fuentes de agua potable o bien formar parte del 

agua utilizada para el riesgo de cultivos e ingresar directamente a nuestra dieta diaria. 

Focazio et al. (2008) reportó la presencia de CPX en agua bebible de Estados Unidos en 

concentraciones de 0.03 µg/L mientras que, Lesser et al. (2018) reportó la presencia de 

hasta 1.18 µg/L de CPX en canales de riego con agua proveniente del acuífero del Valle 

del Mezquital. En la tabla 1.4. se muestran algunos reportes de su presencia en aguas 

subterráneas y superficiales. 

Por su parte, Hanna et al. (2018) reportó la presencia de CPX en concentraciones de 

0.0062 µg/L en agua bebible, 1.519 µg/kg en estiércol de cerdo y hasta 44.584 µg/kg en 

vegetales de ingesta común como tomate, papa, zanahoria y ajo.   

De acuerdo con Ahmadzadeh et al. (2017) la presencia del CPX en agua bebible aún en 

concentraciones pequeñas puede provocar problemas de salud como nerviosismo, 

vómito, diarrea y temblores y, en concentraciones más altas, puede provocar 

trombocitopenia, falla renal aguda, leucopenia, eosinofilia y niveles elevados de enzimas 

hepáticas.  

Tabla 1.4. Presencia de ciprofloxacino en matrices ambientales acuáticas. 

País Matriz ambiental 
Concentración 

(µg/L) 
Referencia 

Ghana 

Agua superficial 

1.2 
Azanu et al. 

(2018) 

Kenia 0.12 
Ngumba et al. 

(2016) 

Brasil 0.119 
Locatelli et al. 

(2011) 

Italia 0.588 
Castiglioni et al. 

(2008) 

Francia 2.95 
Feitosa-Felizzola 
& Chiron (2009) 
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China 0.00086 
Hanna et al. 

(2018) 

España 0.74 
Gracia-Lor et al. 

(2011) 

México 1.36 
Calderón et al. 

(2019) 

México Agua subterránea 1.18 
Lesser et al. 

(2018) 

 

Por otro lado, su presencia en matrices ambientales puede significar un peligro para otros 

organismos y afectar el equilibrio ecológico. De acuerdo con Johansson et al. (2014), el 

CPX puede reducir significativamente la capacidad de las comunidades microbianas 

marinas presentes en biofilms de perifiton para utilizar el carbono. En experimentos de 

laboratorio, se encontró que una concentración de 340.11 nM de CPX reduce a la mitad 

la actividad microbiana después de 48 horas; por otro lado, Magdaleno et al. (2015) 

reportaron una EC50 de 11.3 mg/L para la inhibición del crecimiento de 

Pseudokirchneriella subcapitata por el CPX tras 72 horas de exposición. 

En cuanto a su efecto sobre las plantas, Opris et al. (2013) evaluaron la toxicidad de CPX 

frente a Tritricum aestivum, demostrando que el fármaco puede disminuir el contenido 

de clorofila y aumentar la secreción de compuestos volátiles de la vía de la lipoxigenasa 

en respuesta a estrés, y que puede tener efectos significativos en la eficiencia 

fotosintética de la planta. 

Es por lo anterior que, es importante el desarrollo de alternativas para la remoción del 

CPX de efluentes para evitar que éste llegue a formar parte de las matrices ambientales 

y poder hacer frente así a los efectos adversos relacionados con la exposición continua 

al fármaco.  

1.4. Alternativas de remoción de ciprofloxacino 

Actualmente existe una gran variedad de estudios en torno a desarrollar alternativas de 

remoción de CPX que comprenden tanto su adsorción como su degradación.  

En la tabla 1.5., se enlistan algunas de las tecnologías reportadas para la remoción del 

CPX que, si bien han demostrado ser eficientes para esta remoción, algunas de ellas 

como la oxidación y fotocatálisis presentan desventajas como complejidad de operación 

o una alta demanda de energía, y aunque algunas otras basadas en la adsorción han 

sido estudiadas con el propósito de disminuir costos (Igwegbe et al., 2021), no cumplen 

con el objetivo de degradar la molécula del fármaco. Es por esto que metodologías 

basadas en la biocatálisis han captado recientemente el foco de las investigaciones 

debido a que cumplen, en su mayoría, con el objetivo de resolver las problemáticas que 

presentan las otras metodologías, siendo en principio más sustentables debido a que 
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operan generalmente bajo condiciones ambientales de temperatura, presión y pH, lo que 

reduce costos en energía y, además, utilizan materias primas renovables y no tóxicas 

para el ambiente (Bommarius, 2015; Sheldon & Woodley, 2018). 

Tabla 1.5. Metodologías propuestas para la remoción de ciprofloxacino. 

Tipo de metodología Metodología Referencia 

Oxidación Ozonización De Witte et al. (2010) 

Oxidación mediante 
fenton homogéneo 

Salari et al. (2018) 

Oxidación mediante 
sonoquímica utilizando 
nanopartículas de ZnO y 
persulfato. 

Igwegbe et al. (2020) 

Oxidación mediante 
persulfao activado 

Xing et al. (2020) 

Fotocatálisis Fotocatálisis empleando 
nanopartículas de ZnO. 

El-Kemary et al. (2010) 

Fotocatálisis en 
presencia de sustancias 
húmicas. 

Porras et al. (2016) 

Fotocatálisis con luz solar 
impulsada por una 
película TiO2/Ti asistida 
con polivinil alcohol y 
peroximonosulfato. 

Sayed et al. (2018) 
 

Biodegradación Biodegradación en 
biorreactor anaeróbico de 
cama estructurada y 
empacada. 

Carneiro et al. (2019) 

Biodegradación mediante 
Trametes versicolor y la 
enzima lacasa de 
Trametes versicolor. 

Prieto et al. (2011) 

Adsorción Adsorción por 
microplásticos de 
tereftalato de polietileno  

Enyoh & Wang (2023) 

Adsorción en 
adsorbentes a base de 
lignina.  

Gao et al. (2021) 

 

1.4.1. Biocatálisis 

La catálisis podría definirse como el uso de moléculas con el fin de reducir la barrera de 

energía requerida para transformar químicamente una sustancia en otra (Illanes, 2019),lo 
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que provoca un aumento considerable en la velocidad de reacción (Figura 1.2). Las 

moléculas utilizadas para la catálisis son llamados catalizadores y, cuando estos 

catalizadores son biomoléculas el proceso se llama biocatálisis.  

 

Figura 1.3. Mecanismo de acción de la catálisis. Ea’ y Ea representan las energías de activación de la 
reacción catalizada (azul) y no catalizada (rosa) respectivamente. 

De acuerdo con Sheldon & Woodley (2018) la biocatálisis puede clasificarse en 3 grupos; 

en el primero la biocatálisis es llevada a cabo por células completas en reposo, en el 

segundo es llevada a cabo por enzimas aisladas y en el tercero las enzimas aisladas son 

inmovilizadas en soportes sólidos con el propósito de posibilitar la recuperación y 

reutilización de la enzima. Aunque las metodologías basadas en el uso de células 

completas han demostrado resultados eficientes que pueden incluso alcanzar la 

mineralización a bajo costo, autores como Prieto et al. (2011) recomiendan la 

identificación, aislamiento y utilización de las enzimas implicadas en la degradación para 

la optimización del proceso. Este trabajo se centra en la biocatálisis del segundo grupo: 

la biocatálisis enzimática.  

1.4.1.1. Biocatálisis enzimática 

Las enzimas son proteínas compuestas por residuos de aminoácidos unidos 

covalentemente a través de un enlace peptídico formado entre el átomo de carbono del 

grupo carboxilo de un aminoácido y el átomo de nitrógeno del grupo α-amino de otro 

aminoácido (Illanes, 2019). La utilización de enzimas aisladas como biocatalizadores 

ayuda a superar la limitación que presenta el uso de células completas en cuanto a la 

difusión de sustratos al interior de la célula y de productos al exterior de esta (Sheldon & 

Woodley, 2018). 

La cinética de la biocatálisis enzimática puede, generalmente, ser explicada por el 

modelo de Michaelis-Menten como se muestra en la ecuación 1.  
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Ecuación 1:  

𝐸 + 𝑆 ↔ 𝐸𝑆 → 𝐸 + 𝑃 

Donde:  

• E representa la enzima. 

• S representa al sustrato.  

• P representa al producto de reacción. 

• ES representa el complejo enzima-sustrato. 

Este modelo propone que, para la conversión de un sustrato, la reacción sucede a través 

de la formación de un complejo reversible enzima-sustrato que da lugar a la 

transformación irreversible de ese sustrato en un producto y la posterior liberación de la 

enzima que no es consumida ni modificada en el proceso (Bommarius, 2015). 

Así, el modelo propuesto por Leonor Michaelis y Maud Menten en 1913 (Srinivasan, 

2022) establece una serie de parámetros que ayudan a definir el comportamiento de una 

enzima en una determinada reacción, y que se rigen bajo el criterio de la siguiente 

ecuación:  

Ecuación 2:  

𝑉0 =
𝑉𝑚á𝑥[𝑆]

𝐾𝑀 + [𝑆]
=

𝑘𝑐𝑎𝑡[𝐸]𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙[𝑆]

𝐾𝑀 + [𝑆]
 

Donde:  

• V0 es la velocidad inicial de la reacción enzimática (µM/min).  

• [S] es la concentración de sustrato (µM). 

• Vmáx es la velocidad máxima de la reacción enzimática (µM/min).  

• KM es la constante de Michaelis-Menten para la reacción enzimática (µM). 

• kcat es la constante catalítica para la reacción enzimática (min-1).  

• [E]total es la concentración total de la enzima en el sistema (µM). 

Estos parámetros cinéticos sirven para obtener información cuantitativa del 

comportamiento de la reacción catalizada por la enzima y establecer así valores que 

definan conceptos como el punto de saturación de una enzima (Vmáx), la afinidad de la 

enzima por el sustrato (KM) o bien, la tasa de conversión de sustrato a producto (kcat) 

(León Aguirre, 2015; Segel, 1976).  

Las enzimas, en su aplicación para la biorremediación, han sido ampliamente estudiadas 

debido a su capacidad para transformar un contaminante en productos con mayor 

biodegradabilidad y menor toxicidad (Unuofin et al., 2019). En este sentido, las lacasas 

y las peroxidasas son dos tipos de enzimas oxidativas atractivas por su aplicación para 
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la degradación de contaminantes y su uso se ha reportado para la degradación de una 

gran variedad de fármacos (León Aguirre, 2015; Prieto et al., 2011; Romero Balboa 

Osorio, 2024) 

1.4.1.2. Cloroperoxidasa 

Las enzimas oxidativas catalizan reacciones en las que el oxígeno o peróxido de 

hidrógeno son los aceptores de electrones, es decir, reacciones redox, con la capacidad 

de reconocer como sustratos reductores una gran cantidad de compuestos aromáticos 

(García-Zamora et al., 2018; Torres & Ayala, 2010). 

De acuerdo con Torres & Ayala (2010) este tipo de enzimas pueden ser dividas en dos 

grupos dependiendo de su mecanismo de acción: el primer grupo lo componen las 

oxidasas y peroxidasas en las que la oxidación ocurre por medio de una transferencia de 

electrones y el segundo grupo lo componen las monoxigenasas y dioxigenasas en las 

que la oxidación se lleva a cabo mediante la incorporación del oxígeno a la molécula de 

sustrato. De acuerdo con el potencial redox, aquellas con una mayor capacidad oxidativa 

son las peroxidasas para las cuales se ha reportado un potencial redox (E°) mayor en 

comparación con el potencial redox reportado para las lacasas (Torres & Ayala, 2010). 

Dentro del grupo de las peroxidasas se encuentran las hemoperoxidasas, o 

hemoenzimas, que son enzimas con la característica de que contienen un grupo hemo 

en su estructura y utilizan peróxido de hidrógeno u otros peróxidos orgánicos para 

catalizar la oxidación de una gran variedad de sustratos (Romero-Balboa, 2024; Unuofin 

et al., 2019). 

Esta capacidad de las peroxidasas de utilizar una gran variedad de sustratos, aunado al 

gran potencial redox, es lo que las vuelve atractivas en el sector industrial para la 

producción de una gran variedad de metabolitos y, sobre todo, en la degradación de una 

gran cantidad de contaminantes aromáticos (García-Zamora et al., 2018). 



25 
 

 

Figura 1.4. Enzima cloroperoxidasa del hongo Leptoxyphium fumago (Sundaramoorthy et al., 1995). 

La enzima cloroperoxidasa (CPO) del hongo Leptoxyphium fumago (Figura 1.3) es una 

hemo peroxidasa con alto potencial redox que utiliza peróxido de hidrógeno para catalizar 

la oxidación de diversos sustratos y su uso para la degradación de fármacos ha sido 

ampliamente reportado (Torres et al., 2003; Torres & Ayala, 2010).  

León Aguirre (2015) reportó la utilización de la enzima cloroperoxidasa del hongo L. 

fumago para la degradación de 11 fármacos (ambroxol, diclofenaco, estradiol, 

ketoconazol, ketorolaco, metotrexato, oxitetraciclina, sulfametoxazol, tenoxicam, 

tetacriclina y trazodona), lo que demostró que la enzima tiene la capacidad catalítica para 

oxidar fármacos con características aromáticas bajo condiciones controladas y en agua 

residual real.  

Por su parte, Romero-Balboa (2024) reporta la degradación bajo condiciones controladas 

de laboratorio de los antiparasitarios albendazol, cloroquina e hidroxicloroquina mediante 

la enzima cloroperoxidasa de L. fumago obteniendo porcentajes de degradación de 100, 

36.44 y 34.45, respectivamente; García-Zamora et al. (2018) reportaron el uso de esta 

misma enzima en aguas residuales simuladas para la degradación de diclofenaco, 

sulfametoxazol, naproxeno, ketorolaco, tetraciclina, estradiol, ketoconazol y trazodona 

obteniendo una degradación mayor al 90% para los 5 primeros fármacos mencionados, 

cerca del 60% para los siguientes dos, y 12% para el último demostrando además, que 

la inmovilización de la enzima en microesferas de quitosano permite la reutilización de la 

misma hasta 3 veces.  
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Por lo anteriormente mencionado, la CPO es una enzima con un gran potencial para 

descontaminar ambientes acuáticos contaminados con fármacos de naturaleza 

aromática como antibióticos, y en particular, se presenta como una enzima con alto 

potencial para oxidar y eliminar al CPX. Al catalizar reacciones por radicales libres, la 

CPO de alto potencial redox, podría descomponer la estructura molecular del antibiótico, 

transformándolo, en principio, en sustancias menos tóxicas o inofensivas. Esta enzima 

ofrece ventajas como su alta eficiencia, condiciones de reacción suaves y la generación 

de productos más biodegradables.  
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Hipótesis 

El tratamiento del contaminante emergente ciprofloxacino (CPX) mediante la enzima 

cloroperoxidasa (CPO) del hongo Leptoxyphium fumago transforma al fármaco en 

productos más biodegradables, menos tóxicos y con menor actividad antimicrobiana.  

Objetivo general  

Evaluar la degradación del ciprofloxacino mediante la enzima cloroperoxidasa de 

Leptoxyphium fumago. 

Objetivos particulares 

• Demostrar la capacidad de la enzima cloroperoxidasa para oxidar al fármaco 

ciprofloxacino.  

• Analizar los efectos del pH y la temperatura en la reacción de degradación.  

• Determinar los parámetros cinéticos que definen el comportamiento de la reacción.  

• Determinar la toxicidad, biodegradabilidad y actividad antimicrobiana de la mezcla 

de productos de degradación en comparación con el ciprofloxacino.  

  



28 
 

Capítulo 2. Metodología  

2.1.  Diagrama de trabajo 

En la figura 2.1 se muestra el diagrama de trabajo de los ensayos realizados para esta 

investigación. Todos los ensayos se realizaron por triplicado a excepción de las pruebas 

de toxicidad, las cuales se realizaron con 4 réplicas, y las pruebas de biodegradabilidad 

que se realizaron por duplicado.  

 

Figura 2.1. Diagrama de trabajo. 

2.2. Reactivos  

Los reactivos empleados en la preparación de soluciones utilizadas en los ensayos se 

muestran en la tabla 2.1.  
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La enzima CPO utilizada para la degradación fue adquirida de Alltazyme, extraída del 

hongo marino Leptoxyphium fumago con Rz de 1.42 y actividad específica de 22,000 min-

1 usando monoclorodimedona como sustrato. 

Tabla 2.2. Lista de reactivos 

Reactivo Marca Pureza 

Cloruro de potasio Técnica Química 99.5% 

Ciprofloxacino (Ciprobac) PiSA 65.7% 

Fosfato de sodio dibásico 
heptahidratado 

Fermont 100.0% 

Fosfato de sodio 
monobásico 

(monohidratado) 

Karal 98.0%-102.0% 

Ácido fosfórico Karal 98.0% 

Ácido acético glacial Fermont 99.8% 

Peróxido de hidrógeno Química Mercurio 30.0% 

Acetonitrilo Fermont 99.9% 

Acetato de sodio anhidro Técnica Química 99.0% 

Ácido trifluoroacético Karal 99.9% 

Metanol J. T.Baker 99.9% 

Hidróxido de potasio Fermont 88.0% 

 

2.3. Instrumentos 

• Espectrofotómetro de fluorescencia Varian Cary Eclipse equipado con dos 

monocromadores Czerny-Turner y una lámpara de pulsos de xenón de 15 W 

(ancho de pulso 2-3 µs, potencia: 60-75 kW). 

• Espectrofotómetro de haz simple UV-Vis Varian Cary 50 Bio con un 

monocromador Czerny-Turner, una lámpara de Xenón de espectro completo y 

detector de diodos de silicio duales.  

• Fotómetro multiparámetro HI 83099 HANNA Instuments. 

• Termo-reactor HI 839800 HANNA Instruments. 

2.4. Preparación de soluciones de trabajo  

La preparación de la solución madre de CPX se realizó a partir del fármaco comercial 

Ciprobac (500 mg). Las tabletas del fármaco fueron trituradas con ayuda de un mortero 

para posteriormente disolver 86 mg del pulverizado en 10 mL de agua bidestilada con 

agitación constante durante 15 minutos; posteriormente se realizaron dos centrifugados 

de la solución a 10,000 rpm por 10 minutos para separar el CPX del excipiente sólido de 

la tableta. 
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Una vez obtenida la solución madre, con una concentración de 26 mM, se hicieron 

diluciones hasta llegar a la concentración con la que se trabajó en el medio de reacción 

y en el resto de los ensayos.  

2.5. Obtención de espectros UV-vis y de emisión de fluorescencia 

Para determinar la longitud de onda de la banda de máxima absorción del CPX, se obtuvo 

su espectro de absorción UV-vis en un intervalo de 200 - 600 nm. 

Este valor se estableció en 277 nm y, con base en lo anterior, se estableció la 

configuración para la obtención del espectro de emisión de fluorescencia del CPX como 

se muestra en la tabla 2.2. 

Tabla 2.2. Condiciones de detección de CPX por espectrofotometría de fluorescencia. 

Long. de onda 
excitación (nm) 

Long. de onda 
emisión (nm) 

Slit 
excitación 

Slit 
emisión 

Smoothing 

277 450 5 5 15 

 

2.5.1. Curva de calibración 

La curva de calibración de CPX se obtuvo por medio de los valores de intensidad de 

fluorescencia a 450 nm en un rango de concentraciones de 0.8 a 8.6 µM. Los datos 

experimentales se ajustaron a un modelo lineal y se obtuvo la pendiente de la ecuación 

de la recta. La pendiente se interpretó como el factor de conversión entre la señal de 

intensidad experimental y la concentración de CPX para esta técnica.  

2.5.2. Degradación enzimática de CPX por CPO 

Los ensayos de degradación enzimática fueron monitoreados por espectrofotometría de 

emisión de fluorescencia durante 10 minutos utilizando las condiciones de detección que 

se muestran en la tabla 2. 2. El medio de reacción estaba compuesto por 20 mM de KCl, 

6.7 µM de CPX, 200 µM de H2O2 y 11.5 nM de CPO en amortiguador de fosfatos 60 mM 

pH 3. 

Se monitoreó el cambio en la intensidad de la fluorescencia a 450 nm y el porcentaje de 

degradación se calculó con la ecuación 3. 

Ecuación 3:  

% 𝑑𝑒 𝑑𝑒𝑔𝑟𝑎𝑑𝑎𝑐𝑖ó𝑛 = (1 −
𝐶2

𝐶1
) ∗ 100 

Donde:  

• C2 es la concentración de CPX después de 10 minutos de reacción.  
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• C1 es la concentración de CPX antes de agregar la enzima. 

2.5.2.1. Determinación del efecto del pH y la temperatura sobre la reacción de 

degradación enzimática 

Para los ensayos a diferentes valores de pH se prepararon soluciones amortiguadoras 

en un rango de pH de 2.5 a 8, sobre las cuales se preparó el medio de reacción, mientras 

que para el ensayo de temperatura se controló la temperatura de la reacción en un 

intervalo de 20 a 70 °C a un pH de 4.5. La degradación enzimática se monitoreó a partir 

del cambio en la intensidad de la emisión de fluorescencia después de 10 minutos 

empleando la ecuación 3.  

En todos los ensayos se realizaron experimentos control sin agregar la enzima para 

asegurar que los cambios observados fueran atribuidos a la acción de la CPO. 

2.5.2.2. Determinación de parámetros cinéticos para el sistema biocatalítico 

La determinación de los parámetros cinéticos Km, Vmáx y kcat se realizó mediante la 

construcción de una curva ajustada al modelo no lineal de Michaelis-Menten de acuerdo 

con las ecuaciones 4 y 5.  

Ecuación 4:  

𝑉0 =
𝑉𝑚á𝑥 ∗ [𝑆]

𝐾𝑀 + [𝑆]
 

Ecuación 5:  

𝑘𝑐𝑎𝑡 =
𝑉𝑚á𝑥

[𝐸]
 

Donde:  

• V0  es la velocidad inicial de la reacción enzimática.  

• [S] es la concentración de sustrato (H2O2). 

• Vmáx es la velocidad máxima de la reacción enzimática.  

• KM es la constante de Michaelis-Menten para la reacción enzimática. 

• kcat es la constante catalítica para la reacción enzimática. 

• [E] es la concentración total de enzima en el sistema.  

Para este ensayo, se fijó la concentración de CPX en el medio de reacción (6.7 µM) y se 

varió la concentración del sustrato H2O2 en un rango de 0.2 a 400 µM. La reacción fue 

monitoreada por fluorescencia a 450 nm durante 10 minutos y el cambio en la pendiente 

fue interpretado como la velocidad inicial para cada concentración de H2O2. Los 

resultados se ajustaron al modelo no lineal de Michaelis-Menten utilizando el programa 

Origin Pro Versión 2024. 
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2.6. Extracción de productos de reacción enzimática por SPE 

La extracción en fase sólida (SPE, por sus siglas en inglés) del CPX transformado por 

biocatálisis se llevó a cabo con el uso de cartuchos Strata-X 33u (60 mg/3 mL, 1000/pk) 

de fase reversa polimérica de la marca Phenomenex con un flujo de 1.6 mL/min. 

Para la etapa de acondicionamiento de los cartuchos, se utilizaron 3 mL de metanol 

seguidos de 5 mL de agua bidestilada siguiendo la metodología propuesta por Zhou & 
Jiang (2012); luego se hizo pasar el medio de reacción CPX-CPO (1 L) y finalmente se 

aplicó vacío por 5 minutos para eliminar restos de humedad. 

Posteriormente se realizó la elusión de los compuestos retenidos en el cartucho SPE con 

5 mL de una solución de metanol y acetonitrilo (1:1 v/v %) y 2.17 mM de ácido 

trifluoroacético, seguidos de 5 mL de una solución de metanol a la cual se le añadió un 

volumen de una solución de KOH para llegar a una concentración de 75 mM.  

Una vez eluidos, los solventes fueron evaporados empleando corriente suave de 

nitrógeno hasta completa sequedad. Con los compuestos finales obtenidos se preparó 

una solución de 10000 ppm en agua bidestilada. 

2.7. Pruebas de toxicidad 

Las pruebas de toxicidad se realizaron usando quistes de Artemia salina como organismo 

modelo. Los quistes de A. salina fueron adquiridos de White Mountain (extraídos del Gran 

Lago Salado de Utah) los cuales se eclosionaron de acuerdo con la metodología 

propuesta por el fabricante. Brevemente, se colocaron quistes en un recipiente de forma 

cilíndrica-cónica con aireación e iluminación fuertes y una salinidad de 29.9 g/L durante 

24 horas. Después de este tiempo, los nauplios en etapa Instar I fueron separados de 

los quistes no eclosionados por fototropismo positivo.  

Posteriormente el ensayo se llevó a cabo en una placa de cultivo celular de 96 pocillos 

en la que se colocaron 10 nauplios en promedio en cada pocillo. Tanto para el CPX como 

para el CPX transformado por biocatálisis se utilizaron soluciones de prueba en 

concentraciones de 100 a 1000 ppm. De igual manera se utilizó un control positivo de 

K2Cr2O7 en un rango de concentraciones de 1.25 a 120 ppm y un control negativo de 

agua salina 15 g/L. Todas las soluciones tenían una salinidad de 15 g/L. Se realizaron 4 

réplicas para cada concentración de las soluciones de prueba, control positivo y control 

negativo. Todo el ensayo se llevó a cabo a temperatura ambiente.  

La toxicidad de las soluciones de prueba se determinó en función del porcentaje de 

mortalidad de los nauplios después de 24 y 48 horas. La LC50 se calculó con el análisis 

estadístico de unidades Probit.  

2.8. Biodegradabilidad 
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El índice de biodegradabilidad se determinó empleando la metodología propuesta por la 

norma OCDE 301 D. Para ello, la Demanda Bioquímica de Oxígeno (DBO) se determinó 

de manera indirecta al medir el consumo de oxígeno disuelto con el método Winkler 

modificado de azida en botellas de 300 mL durante 28 días. Por su parte, la Demanda 

Química de Oxígeno (DQO) se determinó empleando el Kit para celdas DQO de la marca 

Hanna Instruments. 

Para estos ensayos las soluciones de prueba se construyeron siguiendo la metodología 

OCDE 301 D con concentraciones de 2 ppm tanto para el CPX como para el CPX 

modificado por biocatálisis. Finalmente, la DBO y el Índice de Biodegradabilidad se 

determinó mediante las ecuaciones 6 y 7.  

Ecuación 6: 

𝐷𝐵𝑂 =
𝑐𝑜𝑛𝑠𝑢𝑚𝑜 

𝑚𝑔𝑂2

𝐿  𝑑𝑒 𝑙𝑎 𝑠𝑢𝑠𝑡𝑎𝑛𝑐𝑖𝑎 𝑑𝑒 𝑝𝑟𝑢𝑒𝑏𝑎 − 𝑐𝑜𝑛𝑠𝑢𝑚𝑜 
𝑚𝑔𝑂2

𝐿  𝑑𝑒𝑙 𝑏𝑙𝑎𝑛𝑐𝑜

𝑚𝑔 𝑑𝑒 𝑙𝑎 𝑠𝑢𝑠𝑡𝑎𝑛𝑐𝑖𝑎 𝑑𝑒 𝑝𝑟𝑢𝑒𝑏𝑎 𝑒𝑛 𝑙𝑎 𝑏𝑜𝑡𝑒𝑙𝑙𝑎

=
𝑚𝑔𝑂2

𝑚𝑔
𝑑𝑒 𝑙𝑎 𝑠𝑢𝑠𝑡𝑎𝑛𝑐𝑖𝑎 𝑑𝑒 𝑝𝑟𝑢𝑒𝑏𝑎 

Ecuación 7: 

í𝑛𝑑𝑖𝑐𝑒 𝑑𝑒 𝑏𝑖𝑜𝑑𝑒𝑔𝑟𝑎𝑑𝑎𝑏𝑖𝑙𝑖𝑑𝑎𝑑 =
𝐷𝐵𝑂 (

𝑚𝑔𝑂2

𝐿 𝑑𝑒 𝑙𝑎 𝑠𝑢𝑠𝑡𝑎𝑛𝑐𝑖𝑎 𝑑𝑒 𝑝𝑟𝑢𝑒𝑏𝑎)

𝐷𝑄𝑂 (
𝑚𝑔𝑂2

𝐿 𝑑𝑒 𝑙𝑎 𝑠𝑢𝑠𝑡𝑎𝑛𝑐𝑖𝑎 𝑑𝑒 𝑝𝑟𝑢𝑒𝑏𝑎)
 

 

Donde:  

• DBO es la demanda bioquímica de oxígeno experimental. 

• DQO es la demanda química de oxígeno experimental.  

 

2.9. Evaluación de la actividad antimicrobiana 

La actividad antimicrobiana del CPX antes y después de la transformación enzimática 

por CPO se determinó empleando una cepa tipo ATCC1 (American Type Culture 

Collection) de Escherichia coli como organismo modelo dado que diversos autores (De 

Bel et al., 2009; De Witte et al., 2010; Porras et al., 2016; Prieto et al., 2011) reportan su 

uso en experimentos de susceptibilidad con CPX.  

El ensayo se llevó a cabo con un cultivo previamente ajustado a 0.5 en el estándar de 

turbidez de McFarland para lo cual se tomaron de 1 a 2 colonias de un cultivo aislado y 

purificado y se disolvieron en un tubo de ensayo hasta llegar a la turbidez 
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correspondiente. Posteriormente se realizó un sembrado masivo con isopo en placas de 

agar Müller-Hinton y se colocaron 3 sensidiscos humedecidos con las soluciones de 

prueba más un sensidisco humedecido con agua bidestilada estéril como control 

negativo. Las concentraciones utilizadas para estos ensayos fueron de 0.1 a 6 ppm.  

Las placas se incubaron a 37 °C por 24 horas y posteriormente se midió el diámetro de 

los halos de inhibición para ambas sustancias de prueba y los datos experimentales 

fueron tratados para obtener el promedio y la desviación estándar.  
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Capítulo 3. Resultados y discusión 

Dado que en este proyecto se partió del análisis de un compuesto farmacéutico comercial 

de CPX (Ciprobac 500 mg), y no de un estándar puro, fue necesario realizar su 

comparación con los espectros característicos UV-Vis y de emisión de fluorescencia para 

CPX reportados en la literatura.  

3.1. Comparación de los espectros de absorción electrónica y de fluorescencia 

En la figura 3.1 se muestra el espectro de absorción UV-Vis del CPX. Se puede observar 

que éste presenta tres bandas de absorción características con máximos alrededor de 

los 277 nm, 316 nm y 331 nm, los cuales coinciden con los reportados por diversos 

autores (Rajia et al., 2015; Naveed & Waheed, 2014; Zhou & Jiang, 2012; El-Kemary 

et al., 2010; Tozar et al., 2021), al no observarse ninguna otra banda adicional, podemos 

concluir que el compuesto comercial no contiene ningún otro compuesto que pudiera 

interferir con los ensayos posteriores.  

El espectro de absorción electrónica permitió seleccionar la longitud de onda de 

excitación para el monitoreo del CPX por espectroscopía de emisión de fluorescencia.  

 

Figura 3.1. Espectro de absorción UV-Vis experimental obtenido para CPX a partir de un fármaco 
comercial. 

En la figura 3.2. se muestra el espectro de emisión de fluorescencia del CPX obtenido 

excitando al antibiótico a 277 nm; puede observarse que la banda de emisión de 
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fluorescencia presenta un máximo alrededor de los 450 nm, valor que coincide con lo 

reportado por San Martin et al. (2001) y El-Kemary et al. (2010). Posteriormente, se 

obtuvo la curva de calibración y los ensayos de degradación de CPX por la enzima CPO 

monitoreando la intensidad de la fluorescencia a esta longitud de onda. 

 

Figura 3.2. Espectro de emisión de fluorescencia para CPX obtenido con excitación a 277 nm. 

3.2. Curva de calibración para CPX 

Antes de llevar a cabo los ensayos de reacción, se construyó una curva de calibración 

para establecer el rango de concentración del antibiótico en el cual se tenga una relación 

lineal con la intensidad de la señal de fluorescencia. Para con ello poder transformar los 

datos de intensidad de luz en concentración.  

En la figura 3.3 se presenta la curva de calibración obtenida por espectrofotometría de 

emisión de fluorescencia a 450 nm para CPX. Se puede observar que el ajuste fue de 

buena calidad al presentar un coeficiente de correlación de 0.9889, con un rango lineal 

de 0.8 a 8.6 µM.  

Los parámetros obtenidos de la regresión lineal de los datos experimentales se muestran 

en la tabla 3.1.    
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Figura 3.3. Curva de calibración para CPX obtenida mediante espectrofotometría de emisión de 
fluorescencia a 450 nm. 

Tabla 3.1. Parámetros de la linealización de la curva de calibración. 

máx (emisión) 450 nm 

Ecuación de regresión linear 𝑦 = 33.26538𝑥 + 23.56062 

Coeficiente de correlación (R2) 0.9889 

 

3.3. Evaluación del efecto del pH y la temperatura sobre la degradación de CPX por 

CPO 

Se realizaron pruebas preliminares para evaluar el efecto del pH y la temperatura en la 

degradación enzimática de CPX de acuerdo con las condiciones reportadas en el 

apartado 2.5.2.1.   

En las figuras 3.4 y 3.5 se presentan los resultados para estos ensayos después de 10 

minutos de reacción enzimática.  
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Figura 3.4. Efecto del pH en la degradación de CPX por CPO a temperatura ambiente. 

En la figura 3.4 se muestra el efecto del pH en la degradación de CPX por CPO, 

alcanzado el mayor porcentaje de degradación a pH 3.5 y 4.0 con 99.4% para ambos 

casos. Este resultado coincide con los obtenidos por otros autores que han estudiado la 

degradación del CPX por técnicas como ozonización y fotocatálisis y concluyen que su 

degradación es dependiente del pH (De Witte et al., 2010; El-Kemary et al., 2010) . Lo 

anterior podría deberse a que autores como Haslam et al., (2011) y Landersdorfer et al. 

(2010) han mencionado que el CPX existe bajo su forma neutra o switteriónica a valores 

de pH cercanos a 7 mientras que a valores de pH menores a 6 tiene un cambio en su 

estructura hacia su forma catiónica como se observa en la figura 1.2 del apartado 1.3.1.   

El-Kemary et al. (2010) menciona que la molécula de CPX es más estable a valores de 

pH ácidos (pH 4) donde el grupo carboxilo no se encuentra ionizado y el nitrógeno está 

completamente protonado, es decir, valores de pH en los cuales la molécula del 

ciprofloxacino tiene una menor probabilidad de sufrir cambios en su estructura como se 

observa en la figura 3.5.; sin embargo, como puede observarse, la conversión es máxima, 

lo que indica que estas condiciones de pH son más favorables para que la enzima 

alcance su mejor desempeño sin importar el estado de ionización del CPX. Trabajos 

previos han encontrado que el pH óptimo de la CPO es 3 para oxidar otros compuesto 

farmacéuticos; el hecho de que la enzima pueda catalizar la reacción a pH de 6 y 

mayores proporciona una ventaja técnica ya que la mayoría de los efluentes 

contaminados tienen un pH neutro. 
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De manera análoga, en la figura 3.6. puede observarse el efecto de la temperatura en el 

porcentaje de degradación de CPX. El mayor porcentaje de degradación se presentó en 

un intervalo de entre 20 a 30 °C. Este resultado indica que la reacción de degradación 

enzimática del CPX con CPO puede llevarse a cabo en un intervalo frecuentemente 

encontrado en los efluentes contaminados con este tipo de microcontaminantes. Algunos 

autores han reportado que el CPX es inestable a temperaturas superiores a los 60° C y 

que incluso puede degradarse sólo por efecto del calor (Liao et al., 2016; Rajia et al., 

2015); sin embargo, el gasto energético que implica degradar CPX sólo con calor hace 

que no sea una opción viable debido a que se requiere una gran cantidad de energía por 

un tiempo prolongado.  

Por otro lado, puede observarse que para valores de pH de 6.5 y 7 y a temperaturas 

superiores a los 45 °C se obtienen porcentajes de degradación negativos después de 10 

minutos de reacción. Esto puede deberse a la posible formación de productos de 

degradación que emitirían fluorescencia a la misma longitud de onda que el CPX, lo que 

contribuiría a la señal observada por emisión de fluorescencia, lo anterior no implica que 

la reacción no sea viable bajo estas condiciones, sino que el monitoreo de la reacción de 

degradación de CPX por CPO utilizando espectrofotometría de emisión de fluorescencia 

podría no ser la mejor opción.  

 

 

Figura 3.6. Efecto de la temperatura en la degradación de CPX por CPO obtenida a pH 4.5. 
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3.4. Degradación enzimática de CPX por CPO 

Los ensayos de evaluación del efecto del pH en la reacción de degradación de CPX por 

CPO demostraron que la enzima tiene capacidad catalítica para oxidar al fármaco 

reduciendo su concentración en un mínimo de 56.3% a pH 6 y un máximo de 99.4% a 

valores de pH de 3.5 y 4.  

En la figura 3.7. puede observarse la disminución en la intensidad de la emisión de 

fluorescencia del CPX después del tratamiento con CPO a pH 4 mientras que, en la figura 

3.8. se muestran las cinéticas de la degradación a valores de pH de 4 y 3, en donde se 

observa que a pH 3 la reacción tiene una cinética de pseudo primer orden y llega a su 

máximo de degradación en un periodo de tiempo de 10 minutos mientras que a pH 4 la 

concentración de CPX se reduce casi en su totalidad en el primer minuto de la reacción. 

A partir de estos valores es posible calcular la velocidad inicial de la reacción, es decir, 

durante el primer minuto de reacción, a pH 4 y 3 para la que se obtuvieron valores 

preliminares de 7.425 µM·min-1 y 0.857 µM·min-1 respectivamente. 

 

Figura 3.7. Espectro de emisión de fluorescencia para CPX (azul) y CPX transformado por biocatálisis 
(rosa).  
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Figura 3.8. Cinética de degradación de CPX mediante CPO a pH 4 (azul) y pH 3 (verde). 

Diversos autores han reportado la degradación del CPX por técnicas tanto fisicoquímicas 

como biológicas. En la tabla 3.2 se encuentran enlistadas algunas metodologías 

empleadas, condiciones de operación, porcentajes y tiempos de degradación. 

Es importante recalcar que, si bien muchos autores logran una casi completa 

degradación de la molécula, los tiempos de reacción superan casi siempre los 30 minutos, 

lo cual (dependiendo de la metodología y los recursos que ésta precise) podría resultar 

inconveniente debido a que un aumento en el tiempo de reacción podría fácilmente verse 

reflejado en un aumento en el costo del proceso. De igual manera, la eficiencia de 

reacción de algunas de estas metodologías es dependiente también de la concentración 

inicial del CPX, por lo que la cantidad de CPX que pueda ser degradada a lo largo del 

tiempo se ve reducida entre más largo sea el tiempo de reacción.  

Tabla 3.2. Degradación de CPX por distintas metodologías. 

Degradación Tiempo 
de 
reacción 

Metodología basada 
en: 

Condiciones 
generales de 
operación 

Referencia 

18% 60 
minutos 

Fotocatálisis 
empleando 
nanopartículas de Zn 

pH 7, 20 mg/L 
partículas de ZnO, 
5 mg/L de CPX y 
radiación 
ultravioleta a 365 

El-Kemary 
et al. (2010) 
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nm en intervalos de 
tiempo 
 

90% 25 
minutos 

Oxidación mediante 
fenton homogéneo 

pH 5, relación 
molar de 
H2O2/Fe2+ de 4 y 
56 mM de CPX 

Salari et al. 
(2018) 

81±16% 3 días Biodegradación en 
biorreactor 
anaeróbico de cama 
estructurada 

Temperatura 30° 
C, recirculación 
constante de 
efluente, 
alimentación 
continua, flujo 
ascendente, 
tiempo de 
retención 
hidráulica de 12 
horas y 
condiciones 
mesofílicas 

Carneiro 
et al. (2019) 

81±15% 3 días Biodegradación en 
biorreactor 
anaeróbico de cama 
empacada 

Carneiro 
et al. (2019) 

98.3% 60 
minutos 

Fotocatálisis con luz 
solar impulsada por 
una película TiO2/Ti 
asistida con polivinil 
alcohol y 
peroximonosulfato 

Luz solar simulada 
con una lámpara 
de Xenón de 300 
W filtrada con un 
filtro global de 
masa de aire 1.5 y 
un filtro FSQ-KG5 

Sayed et al. 
(2018) 

>90% 7 días Biodegradación 
mediante Trametes 
versicolor 

Temperatura 30° 
C, agitación orbital 
a 150 rpm, 2 mg/L 
de CPX, medio de 
extracto de malta al 
2% y 5 g de pellets 
humedecidos de T. 
versicolor 

Prieto et al. 
(2011) 

97.7% 30 horas Biodegradación 
mediante la enzima 
lacasa de Trametes 
versicolor en adición 
del mediador de 
lacasa 2,2-azino-bis-
(3-etilbenzotiazolina-
6-sul- 
ácido fónico 
  

Solución lacasa 
con actividad 
enzimática 1000 
nkat/mL, pH 4.5, 
temperatura 30° C, 
10 mg/L de CPX y 
agitación orbital a 
150 rpm 

Prieto et al. 
(2011) 
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95% 42 
minutos 

Ozonización Ozonización en 
columna de 
burbujeo, pH 7, 
temperatura 27° C, 
15 mg/L de CPX, 
concentración de 
ozono 2500 ppm 
en aire seco y flujo 
de 120 mL/min 

De Witte 
et al. (2010) 

99% 10 
minutos 

Oxidación mediante 
sonoquímica 
utilizando 
nanopartículas de 
ZnO y persulfato 

pH 7, frecuencia a 
60 KHz, 25 mg/L 
de CPX y 476.06 
de persulfato 

Igwegbe 
et al., (2020) 

75% 10 horas Fotocatálisis en 
presencia de 
sustancias húmicas 

Irradiaciones 
policromáticas en 
longitudes de onda 
de 300 a 450 nm en 
un reactor con 20 
mL de una solución 
de CPX con aire 
saturado y 
temperatura de 25° 
C 

Porras et al. 
(2016) 

 

Otros autores han reportado valores de degradación superiores al 90% (De Witte et al., 

2010; Igwegbe et al., 2020; Porras et al., 2016), no obstante, las condiciones bajo las 

que llevan a cabo la reacción incluyen valores de pH superiores a 6 por lo que no puede 

llevarse a cabo una comparación directa debido a que, en este trabajo, las conclusiones 

acerca de la degradación de CPX mediante CPO a valores de pH superiores a 6 

permanecen inciertas.  

Por otra parte, en cuanto a lo que corresponde a métodos biológicos para la degradación 

del CPX, estos reportan tiempos de degradación que pueden variar entre 1 día y 4 

semanas (Carneiro et al., 2019; Prieto et al., 2011), lo cual se traduce en una alta 

demanda de recursos para el mantenimiento de los sistemas que impliquen utilizar 

células completas. 

En un intento por reducir el tiempo de tratamiento biológico, Prieto et al. (2011) reportó 

la identificación de la enzima lacasa de T. versicolor implicada en la degradación del CPX 

y reducir así el tiempo de degradación de 7 días a 30 horas bajo condiciones controladas 

de laboratorio que se muestran en la tabla 3.2, sin embargo, continúa siendo un tiempo 

de degradación muy prolongado.  
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Además, es importante recalcar que en las metodologías antes mencionadas se evalúa 

la degradación del CPX en función de la disminución de la concentración de este y, si 

bien la mayoría de ellos (De Witte et al., 2010; El-Kemary et al., 2010; Porras et al., 2016; 

Prieto et al., 2011; Salari et al., 2018; Sayed et al., 2018) hacen un esfuerzo por predecir 

los productos de degradación, la eficiencia de la degradación del CPX debe considerar 

también la toxicidad, biodegradabilidad y, sobre todo, actividad antimicrobiana de los 

mismos. 

3.5. Determinación de parámetros cinéticos para la degradación de CPX por CPO 

El comportamiento de la reacción enzimática es también una manera de analizar la 

eficacia de la degradación del CPX por CPO y se define por una serie de parámetros 

cinéticos. Estos parámetros cinéticos pueden determinarse por medio del modelo de 

Michaelis-Menten que explica el comportamiento de una enzima (Srinivasan, 2022). 

En la figura 3.9 se muestra la gráfica obtenida de los datos experimentales de 

velocidades iniciales a diferentes concentraciones de sustrato (H2O2), los cuales fueron 

ajustados al modelo de Michaelis-Menten con ayuda del programa Origin 2024. En esta 

podemos observar que a muy bajas concentraciones de sustrato, la velocidad es 

proporcional a la concentración del mismo, mostrando en este punto un comportamiento 

de primer orden, mientras que, a concentraciones muy altas de sustrato, la gráfica 

muestra un comportamiento de orden cero, en el que el cambio en la velocidad de 

reacción respecto a la concentración de sustrato es prácticamente insignificante; además, 

entre ambas zonas se presenta una zona de pseudo primer orden. Esto indica que el 

comportamiento de la enzima obedece una cinética de Michaelis-Menten (Srinivasan, 

2022). 
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Figura 3.9. Curva de Michaelis-Menten para CPO en degradación de CPX utilizando H2O2 como sustrato. 

Ahora bien, en cuanto a los parámetros cinéticos que definen el comportamiento de la 

CPO en la reacción de degradación de CPX, estos se encuentran en la tabla 3.3.  

La velocidad máxima (Vmáx), se determinó en 9.7498 min-1 e indica el punto de saturación 

de la enzima cuando todos los sitios activos están ocupados por moléculas de sustrato 

(León Aguirre, 2015) que en este caso es H2O2.  

En esta misma línea, se determinaron también las constantes cinéticas que ayudan a 

analizar la eficiencia catalítica como la constante de Michaelis-Menten (KM) y la constante 

catalítica (kcat). 

La constante de Michaelis-Menten, que representa la relación entre la velocidad de 

reacción y la concentración de sustrato a la cuál esta velocidad es igual a la mitad de la 

velocidad máxima y que, por lo general, se calcula sobre la zona de pseudo primer orden, 

es una medida de la afinidad de la enzima por el sustrato (Segel, 1976). La KM para este 

sistema dio como resultado 82.4260 µM; por otro lado, la kcat, que representa la taza de 

conversión de sustrato a producto, se determinó en 847.8104 min-1 y el cociente de estas 

dos constantes dio como resultado un valor de 10.28571 min-1 el cual es conocido como 

constante de especificidad.   

León Aguirre (2015) reporta valores de Vmáx que van desde los 242.5 min-1 hasta los 10 

717.21 min-1 para la degradación de diversos fármacos utilizando la misma enzima. Esto 
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podría indicar que, el sistema de catálisis de CPX por CPO se desempeña por debajo 

del rango reportado para otros fármacos, lo que sugiere que el compuesto es de mayor 

recalcitrancia que otros con los que se alcanzan valores mayores.  

Comparando los resultados con los obtenidos por otros autores en la degradación de 

compuestos utilizando la enzima cloroperoxidasa de L. fumago, Romero-Balboa (2024) 

reporta valores de KM de 1.1498, 0.0377 y 0.0789 µM en la biocatálisis de albendazol, 

cloroquina e hidroxicloroquina respectivamente mientras que, León Aguirre (2015) 

reporta valores de KM que van desde 0.0645 mM hasta 1.39522 mM en la degradación 

de fármacos como diclofenaco y ketorolaco y antibióticos como ambroxol, sulfametoxazol, 

tetraciclina y oxitetraciclina. Por otra parte, Hernandez et al. (1998) reporta un valor de 

kcat de 1 080 min-1 para la degradación de paratión mientras que Romero-Balboa (2024) 

reporta valores para la misma constante de 25×103, 9×103 y 200 min-1 en la degradación 

de albendazol, cloroquina e hidroxicloroquina respectivamente. Con respecto a la 

eficiencia catalítica (kcat/KM) Romero-Balboa (2024) reporta valores bastante más altos 

de hasta 259×103 (µM·min)-1 debido a que los valores de KM obtenidos en su trabajo son 

mucho menores lo que indica que se tiene una mayor especificidad de la enzima 

cloroperoxidasa por el sustrato H2O2 para el sistema catalítico en la degradación de CPX. 

Así, si bien los valores de las constantes cinéticas reportados en este trabajo son 

menores a los reportados por otros autores para la misma enzima en degradación de 

diferentes compuestos esto puede deberse a la complejidad de la molécula de CPX que 

le confieren sus anillos aromáticos. 

Tabla 3.3 Parámetros cinéticos de la degradación de CPX por CPO. 

Vmáx (µM/min) KM (µM) kcat (min-1) kcat/KM (µM·min)-1 

9.7498 82.4260 847.8104 10.2857 
 

3.6. Extracción de productos de reacción enzimática por SPE 

Para la evaluación de la toxicidad, biodegradabilidad y actividad antimicrobiana residual 

se obtuvieron los productos de la reacción de biocatálisis del CPX por CPO mediante 

SPE. Para tener suficiente material, se preparó 1 L del medio de reacción que se describe 
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en el apartado 2.5.2 y, como puede apreciarse en la figura 3.10, la reacción se tornó 

ligeramente amarillenta casi inmediatamente después de agregar la enzima (figura 3.10).  

 

Figura 3.10. Reacción antes (a) y después (b) de añadir la enzima CPO en una concentración de 11.5 
nM.  

En la figura 3.11 se muestra el proceso de extracción de los productos de degradación y 

en el inciso d) de la misma figura de observa la retención de estos en el cartucho antes 

de la elución. Después de la elución y el secado, pudieron obtenerse 76 mg de la mezcla 

de posibles productos los cuales se disolvieron en agua bidestilada para construir una 

solución de 10000 ppm a partir de la cual se realizaron diluciones para la obtención de 

soluciones a diferentes concentraciones necesarias para llevar a cabo las pruebas de 

biodegradabilidad, toxicidad y sensibilidad microbiana.  

Aun cuando no puede definirse por completo la cantidad y naturaleza de las moléculas 

retenidas, puede observarse que, por la cantidad de anillos formados en el cartucho, muy 

probablemente existen al menos dos productos de degradación; sin embargo, esta 

afirmación deberá de confirmarse empleando técnicas de análisis específicas para ello 

como la cromatografía de líquidos acoplada a espectrometría de masas.  

Comparando estos resultados con los reportados en la literatura por otros autores que 

proponen diferentes técnicas para la degradación de CPX, Liao et al. (2016) y Prieto et al. 

(2011) reportan hasta 4 posibles intermediarios y productos de la biodegradación de CPX 

identificados por medio de espectrometría de masas, sin embargo, poco se habla de la 

naturaleza de dichos productos. Por su parte, Sayed et al. (2018) reporta hasta 12 

posibles productos de la degradación de CPX por fotocatálisis, los cuales fueron 
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identificados también por espectrometría de masas de los cuales 5 mostraron cierta 

toxicidad y 3 de ellos eran incluso más tóxicos que el CPX mismo. 

Un mayor número de productos de reacción puede verse fácilmente reflejado en un 

aumento de la probabilidad de que alguno de ellos resulte ser más tóxico que el precursor 

y un aumento en el costo y la complejidad del estudio de cada uno de ellos, por lo que 

conocer el número de los productos de una degradación es tan importante como conocer 

la naturaleza de ellos. 

 

Figura 3.11. Extracción de productos de reacción: a) sistema SPE durante la filtración, b) productos de 
reacción retenidos en cartuchos Strata X, c) productos de reacción recuperados de la elución, d) 

productos de reacción parcialmente secados. 

3.7. Pruebas de toxicidad para el CPX y el CPX transformado por biocatálisis 

La toxicidad tanto del CPX antes y después de la degradación enzimática se determinó 

utilizando nauplios en etapa Instar 1 de A. salina como se menciona en el apartado 

2.5.3.1. En la figura 3.12 se muestra un ejemplo de la diferenciación entre individuos de 



49 
 

A. salina en etapa Instar 1 (verde) e individuos de A. salina que aún se encuentran en el 

proceso de eclosión o bien no han aún eclosionado (rojo).   

El control negativo mostró una mortalidad menor al 5% lo que indica que los efectos 

observados durante los ensayos de toxicidad agua se deben únicamente a la presencia 

de las sustancias de prueba (CPX antes y después de la transformación enzimática), de 

manera que no hay interferencias por parte de otras variables como podrían ser la 

temperatura, el pH y la salinidad. Por otro lado, el control positivo de K2Cr2O7 permitió 

calcular una LC50 de 9.77 ppm a 24 horas de exposición, lo que demuestra sensibilidad 

y respuesta por parte del organismo de prueba de acuerdo con lo sugerido por Tapia-

Salazar et al., (2022). 

 

Figura 3.12. Artemia salina en diferentes etapas de su ciclo de vida: organismos en etapa Instar I (verde) 
y en proceso de eclosión (rojo).  

La LC50 para el CPX fue establecida en 619.23 ppm y 557.1 ppm para 24 y 48 horas de 

exposición respectivamente, mientras que para la mezcla de productos de reacción no 

se observó toxicidad en la ventana de concentración ensayada. Aun cuando sería ideal 

probar la toxicidad del CPX transformado por biocatálisis a concentraciones mayores, 

por ahora, a concentraciones a las que el CPX muestra mortalidad del 100%, ésta se 

redujo en su totalidad tras el tratamiento enzimático con CPO.  
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El valor de LC50 hallado para CPX en este ensayo es mayor que lo reportado por 

Iannacone & Alvariño (2009) quienes reportan una LC50 de 230.6 ppm empleando D. 

magna como organismo modelo, tras 96 horas de exposición; esto podría indicar que D. 

magna es más sensible que A. salina a la exposición de CPX, aunque no puede hacerse 

una comparación directa debido a la diferencia en el tiempo de exposición de ambas 

pruebas. Por su parte, Tapia-Salazar et al. (2022) utilizó A. salina para probar la toxicidad 

de diversos contaminantes emergentes como benzofenona (TBBPA), con valores de 

LC50 en el rango de 17 hasta 164.9 ppm, lo que indica que la sensibilidad de A. salina es 

mayor para la exposición a estos contaminantes que para la exposición a CPX, o que la 

toxicidad de esos fármacos es mayor que la de CPX. 

En la figura 3.13. se muestran las curvas sigmoidales de dosis-respuesta para el CPX y 

el CPX transformado por biocatálisis.  

 

Figura 3.13. Curvas dosis-respuesta para CPX (azul) y CPX transformado por biocatálisis (rosa): a) 24 
horas, b) 48 horas. 

3.8. Determinación de la biodegradabilidad para CPX y CPX transformado por 

biocatálisis 

Debido a que los tratamientos enzimáticos por si solos no logran la mineralización 

completa de los compuestos, se realizaron pruebas de biodegradabilidad para 

comprobar que el CPX transformado por biocatálisis fuera más biodegradable que el 

CPX sin transformar. Para esto, se determinó el índice de biodegradabilidad para ambos 

compuestos en función de la DBO y la DQO.  
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Tabla 3.4. Resultados de biodegradabilidad para CPX y CPX transformado por 
biocatálisis.  

Sustancia de prueba 
DBO 

(mgO2/L) 
DQO 

(mgO2/L) 
Índice de 

biodegradabilidad 

CPX 1.33 19 0.07 

CPX transformado por 
biocatálisis 

11.33 18 0.62 

 

En la tabla 3.4. se muestran los resultados obtenidos tras 28 días de prueba en la que 

puede observarse que el índice de biodegradabilidad determinado para el CPX fue de 

0.07, valor que, al ser muy cercano a 0, indica que el CPX es muy poco biodegradable 

de acuerdo con lo establecido por la OCDE (1992) y coincide con lo estipulado por Girardi 

et al. (2011) acerca de la persistencia del fármaco en el ambiente. A su vez, este valor 

coincide con el reportado por De Bel et al. (2009) quien determinó un índice de 

biodegradabilidad para el CPX de 0.07 mediante la misma técnica. Por otra parte, el 

índice de biodegradabilidad para el CPX transformado por biocatálisis se determinó en 

0.62, lo que indica que, al ser un valor más cercano a 1, la mezcla de productos de 

reacción es más biodegradable de acuerdo con la OCDE (1992) y  Chamarro et al. (2001). 

De Bel et al. (2009) reporta índices de biodegradabilidad de 0.6, 0.17 y 0.18 para los 

productos de la degradación de CPX tras un tratamiento con sonólisis a pH de 3, 7 y 10 

respectivamente, donde el único valor que presenta un índice de biodegradabilidad 

mayor a 0.4 es el obtenido a pH 3.  

3.9. Evaluación de la sensibilidad microbiana del CPX y CPX transformado por 

biocatálisis 

El CPX es un compuesto antimicrobiano de amplio espectro contra bacterias tanto 

grampositivas como gramnegativas por lo que la evaluación de la actividad 

antimicrobiana del CPX tras el tratamiento con CPO es de los parámetros más 

importantes para determinar la eficiencia de la degradación. Escherichia coli, bacteria de 

tipo gramnegativo, es el organismo utilizado por diversos autores (De Bel et al., 2009; De 

Witte et al., 2010; Porras et al., 2016; Prieto et al., 2011) como organismo modelo para 

la determinación de la eficiencia de diferentes tratamientos para la degradación de CPX 

debido a que la mayor actividad antimicrobiana de las fluoroquinolonas es contra 

bacterias gramnegativas (De Witte et al., 2010). 

En la figura 3.14. se muestra la actividad antimicrobiana del CPX antes (azul) y después 

del tratamiento con CPO (rosa) en la que se puede observar que, el tratamiento con la 

enzima reduce la actividad microbiana del CPX siendo incluso nula a concentraciones 
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menores a 1 ppm, es decir, a valores de concentración correspondientes a la 

concentración mínima inhibitoria (CMI) reportada para el ciprofloxacino (Idexx 

Laboratories, Inc., 2023) 

Porras et al. (2016) y De Bel et al. (2009) reportan una reducción del 43% y 100% en la 

actividad microbiana del CPX respectivamente. Por su parte, De Witte et al. (2010) 

reporta una reducción en el diámetro de los halos de inhibición de ±1 a <0.2 cm para E. 

coli (gramnegativa) y B. coagulans (grampositivo) y de <3 a <1.5 cm para P. fluorescens 

(gramnegativo). Sin embargo, es importante hacer notar que la mezcla de productos aun 

exhibe actividad antimicrobiana, la cual es necesaria eliminar completamente para 

contribuir en aminorar el problema de resistencia bacteriana que se puede promover en 

ambientes contaminados con este fármaco.  

 

 

Figura 3.14. Perfil de actividad antimicrobiana del CPX (azul) y CPX transformado por biocatálisis (rosa). 

Puesto que la actividad antimicrobiana del CPX está principalmente definida por los 

grupos carboxilo y ceto en la zona de la quinolona de la molécula (Chu & Fernandest, 

1989), los resultados de las pruebas de sensibilidad pueden darnos una idea de en qué 

lugar de la molécula de CPX está ocurriendo la mayor parte de la reacción de 

degradación, lo cual deberá ser corroborado en estudios posteriores por espectrometría 

de masas. 
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Conclusiones 

De acuerdo con los resultados presentados con anterioridad se puede concluir que: 

• La enzima cloroperoxidasa del hongo L. fumago es capaz de degradar al 

contaminante emergente ciprofloxacino reduciendo su concentración hasta en un 

99% demostrando una alta eficiencia bajo condiciones controladas de laboratorio 

a valores de pH mayormente ácidos y temperatura ambiente aunque se sugiere 

el monitoreo de la reacción por técnicas diferentes a las presentadas en este 

trabajo a valores de pH básicos y temperaturas superiores a los 40 °C.  

• La mezcla de productos de degradación enzimática de CPX mostró tener una 

mayor biodegradabilidad comparada con el fármaco sin tratamiento y una 

toxicidad nula ante el organismo A. salina a concentraciones en las que el 

ciprofloxacino demostró ser altamente tóxico; no obstante, se recomienda realizar 

pruebas de toxicidad a concentraciones mayores y con diferentes organismos 

para esclarecer por completo la ecotoxicidad de la mezcla de productos de 

degradación.  

• El tratamiento con cloroperoxidasa logró reducir la actividad antimicrobiana del 

ciprofloxacino eliminándola por completo en concentraciones correspondientes a 

la concentración mínima inhibitoria reportada para el fármaco.  

Así, la degradación del ciprofloxacino mediante el uso de la enzima cloroperoxidasa es 

una estrategia de tratamiento prometedora capaz de reducir la concentración del fármaco 

aminorando al mismo tiempo el impacto ambiental y los riesgos asociados a su presencia. 
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