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Resumen 

Las aguas residuales hospitalarias (ARH) contienen fármacos que 

ocasionan efectos a la salud y el ambiente. Para este estudio se seleccionó 

la carbamazepina (CBZ) como contaminante modelo para evaluar la 

eficiencia de remoción de fármacos en un biofiltro no convencional (BF) 

empacado con astillas de madera (Prosopis) y roca porosa (tezontle). La 

electro-oxidación (EO) como pretratamiento también se evaluó. Se hizo 

crecer una biopelícula en el BF adaptada al ARH. Posteriormente, el ARH 

se enriqueció con altas concentraciones de CBZ (1 000 y 10 000 µg/l). La 

biomasa del BF no fue inhibida por estas concentraciones de CBZ, ya que 

la eficiencia de remoción de DQO (73 %) y NH4+-N (99 %) permanecieron 

constantes. El BF mostró una importante eliminación de CBZ por 

adsorción durante el arranque. La cama filtrante tuvo una capacidad de 

adsorción de 19.84 µg/g (Co = 10 000 µg/l). Después de la saturación 

del material filtrante, y operando en estado estable, el BF eliminó el 17.2 

± 7.4 % de CBZ por biotransformación, equivalente a 1 551 ± 664 µg/l 

de concentración. Esto es mayor que la concentración en la mayoría de 

los reportes para efluentes de ARH, AR municipales y AR farmacéuticas, 

que se encuentran entre 0.1 y 890 µg/l. Cuando se aplicó la EO como 

pretratamiento, la eficiencia de eliminación de CBZ aumentó a 55 ± 5.9 

%. En este sistema híbrido, en la EO se biotransformó la CBZ y en el BF 

se removieron el nitrógeno y la DQO, y presentó desorción de CBZ. 

Palabras clave: biofiltración no convencional de contaminantes 

emergentes, soportes naturales para remoción de fármacos, astillas de 

madera y tezontle para remoción de fármacos, electro-oxidación 

contaminantes emergentes, aguas residuales de hospital. 
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Abstract 

Hospital wastewater (HWW) is characterized by a high drug 

concentration, which can cause endocrine effects and bacterial resistance, 

among others. For this study, carbamazepine (CBZ) was selected as a 

contaminant model to evaluate the removal efficiency from HWW of 

recalcitrant pharmaceuticals in a non-conventional biofilter (BF), packed 

with a mixture of wood chips (Prosopis) and porous rock (pouzzolane). 

The effect of electro-oxidation (EO) as pre-treatment was assessed as 

well. A biofilm adapted to the HWW was developed in the BF. The addition 

of high concentrations of CBZ (1 000 and 10 000 µg/l) to the influent 

HWW did not affect the removal efficiency of the BF to remove organic 

matter (73 %) and ammonia nitrogen (99 %), proving that the biomass 

was not inhibited by the CBZ’s concentration. The BF showed a significant 

removal of CBZ by adsorption during the start-up. The bed filter showed 

an adsorption capacity of 19.84 µg/g (Co = 10 000 µg/l). After the bed 

filter saturation operated in steady state, the BF removed by 

biotransformation 17.2 ± 7.4 % of CBZ which, in terms of concentration 

(1 551 ± 664 µg/l), is bigger than the concentration in most of the reports 

for hospital, pharmaceutical and municipal WW effluents, which are 

between 0.1 and 890 µg/l. By applying electro-oxidation as a 

pretreatment, the global removal efficiency of CBZ increased to 55 ± 5.96 

%. In the hybrid system, the EO biotransformed the CBZ, and in the BF 

the nitrogen and the COD were removed and showed CBZ desorption. 

Keywords: Biofiltration for EPs removal, natural supports for 

pharmaceutical removal, carbamazepine removal; pouzzolane and wood 
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chips for pharmaceutical removal, electro-oxidation for EPs removal, 

hospital wastewater. 
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Introducción 
 
 
Las aguas residuales hospitalarias (ARH) provienen de áreas de 

hospitalización y operación, laboratorios, unidades administrativas, 

lavanderías y cocinas (Carraro, Bonetta, & Bonetta, 2017). Por lo tanto, 

sus características son diferentes en comparación con las aguas 

residuales urbanas o municipales. Las ARH tiene una variedad de 

sustancias tóxicas o persistentes, como drogas, radionucleótidos, 

solventes y desinfectantes con componentes médicos. Por lo tanto, se 

esperan mayores concentraciones de muchos medicamentos debido al 

consumo de los pacientes ingresados. Algunos autores informaron que los 

microcontaminantes (p. ej., antibióticos, analgésicos, metales pesados) 

en las ARH se pueden encontrar en concentraciones desde 1.5 hasta 150 

veces, que son más altas que las encontradas en las aguas residuales 

municipales (ARM) (Klančar, Trontelj, Kristl, Justin, & Roškar, 2016; 

Verlicchi, Galletti, Petrovic, & Barceló, 2010). Además, las descargas de 

ARH en el medio ambiente representan un riesgo ecotoxicológico 

significativo. Por lo tanto, el tratamiento in situ de esta agua es deseable 
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para reducir la contribución de patógenos, virus y bacterias al sistema 

colector (Verlicchi, Al-Aukidy, & Zambello, 2015). Además, los 

medicamentos como parte de contaminantes emergentes (CE) o 

microcontaminantes en el agua son una grave amenaza para la salud 

humana y el equilibrio ecológico debido a sus riesgos tóxicos, 

cancerígenos y mutagénicos Garcia-Segura, Ocon, & Chong, 2018; 

Martín-de-Vidales et al., 2015). 

En consecuencia, es esencial eliminar estos microcontaminantes, 

pero al haber 143 000 compuestos estimados en los sistemas acuáticos, 

incluidos los fármacos, es inviable la evaluación de cada uno (Sreejon et 

al., 2017). Como resultado, es necesario centrarse en contaminantes 

objetivos o contaminantes modelo que ayudarán a evaluar la eliminación 

de medicamentos recalcitrantes y no recalcitrantes, como los coliformes 

fecales, que funcionan como un indicador de varios patógenos en el agua. 

La carbamazepina (CBZ) es un medicamento utilizado para el 

tratamiento de la epilepsia, la neuralgia del trigémino, la depresión bipolar 

y manía. Durante la ingesta de CBZ en humanos, aproximadamente el 72 

% de la dosis aplicada se recupera en la orina, y solo el 2 % de esa dosis 

se encuentra como CBZ inalterada. El 28 %, que es absorbido por el tracto 

gastrointestinal, se recupera en las heces, siendo el 14 % en forma de 

metabolitos y el resto como compuesto padre (Cunningham, Perino, 

D’Aco, Hartmann, & Bechter, 2010; Valdés et al., 2016). 

La CBZ se encuentra con frecuencia en las aguas residuales en una 

amplia gama de concentraciones, desde unos pocos ng/l hasta mg/l 

(Tabla 1). Durante el tratamiento de aguas residuales en sistemas 

biológicos convencionales como lodos activados, las eficiencias de 
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eliminación son en su mayoría inferiores al 10 % (Palo, Domínguez, 

González, Sánchez-Martin, & Cuerda-Correa, 2014). Sin embargo, de 

acuerdo con Wang y Wang (2018), con la aclimatación de la biomasa se 

podría lograr cierta biorremediación. Eficiencias de remoción de CBZ del 

22.8 % (equivalentes a 810 μg/l en términos de concentración) se 

alcanzaron después de que la biomasa se aclimató a diferentes 

concentraciones (0.2, 1, 5, 10, 15 mg/l), lo que demostró que la 

eliminación de CBZ es difícil incluso en condiciones de aclimatación en 

lodos activados. Al respecto, se espera que CBZ no registre cambios 

significativos o degradación durante su conducción entre el punto de 

generación y la entrada de los sistemas de tratamiento. Por otro lado, hay 

otros medicamentos que son fácilmente transformables y pueden cambiar 

de forma significativa su composición antes de llegar a un sistema de 

tratamiento. Mientras tanto, los fármacos más estables llegan al sistema 

en una mayor proporción en forma de molécula padre y se puede obtener 

mejor información de lo que sucede con esta molécula dentro del sistema 

de tratamiento. Debido a su estabilidad molecular y sus características de 

hidrofobicidad, algunos autores han propuesto a la CBZ como un buen 

marcador de actividad antópica en ambientes acuáticos naturales (Clara, 

Strenn, & Kreuzinger, 2004; Dvory et al., 2018; Hai, Li, Price, & Nghiem, 

2011). Por lo tanto, una contribución a este estudio es proponer y utilizar 

la CBZ como modelo farmacéutico para evaluar la eficiencia de 

eliminación/transformación y los mecanismos por los que estos ocurren 

en CEs (productos farmacéuticos) presentes en ARH. 
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Tabla 1. Concentraciones de carbamazepina notificadas para aguas 

residuales municipales y hospitalarias. 

Fuente 
Concentración 

(µg/l) 

Tipo de 

fuente 
Referencias 

España ≥ 0.400 ARM Jelic et al. (2011) 

Canadá (Ontario) 0.369 ARM Miao y Metcalfe (2003) 

EUA (Las Vegas) 0.232 ARM Vanderford y Snyder (2006) 

Brasil 0.441-0.587 ARH 
De-Almeida, Oliveira, Mallmann y 

Martins (2015) 

Japón 0.080-0.120 < ARH Azuma et al. (2016) 

Canadá (Ontario) 0.018-0.331 ARH 
McBean, Salsali, Bhatti y Huang-

Jeanne (2018) 

Eslovenia 0.194-0.270 ARM Klančar et al. (2016) 

China (Taiwán) 0.339-0.428 ARH Li and Lin (2015) 

Suecia 0.580-2.6 ARM 
Dalahmeh, Ahrens, Gros, Wiberg y 

Pell (2018) 

Suiza 0.482 ARM Sreejon et al. (2017) 

Israel 840 ± 190 ARF 
Lester, Mamane, Zucker y Avisar 

(2013) 

India 442 080 ± 2 580 ARF 
Dwivedi, Morone, Chakrabarti y 

Pandey (2018) 

México (Ciudad de México) 5.68 ± 0.52 ARH Calderón, Meraz y Tomasini (2019) 

España 4.12 ± 0.31 ARH Mir-Tutusaus et al. (2021) 

ARM: agua residual municipal. 

ARH: agua residual de hospital. 

ARF: agua residual farmacéutica. 
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Biofiltración sobre lecho filtrante orgánico (BF) 
 
 

La BF es un proceso biológico no convencional de filtración por goteo que 

utiliza biomasa adherida a un material de soporte orgánico, por lo común 

residuos forestales o agrícolas (Garzón-Zúñiga & Buelna, 2011), lo que lo 

convierte en un material disponible localmente y de bajo costo en 

comparación con los materiales de empaque, como los plásticos utilizados 

en los filtros percoladores. Esta tecnología ha sido evaluada desde hace 

un par de décadas con diferentes materiales de empaque orgánico para 

tratar diferentes tipos de aguas residuales, desde industriales hasta 

municipales, generalmente con eficiencias de eliminación de 

contaminantes muy altas. Sin embargo, dicha tecnología no ha sido 

suficientemente evaluada para la eliminación de CEs. Solo hay un trabajo 

que utiliza BF empacado con astillas de madera de Ficus benjamina para 

evaluar la eliminación de metformina y ciprofloxacina en ARM (García-

Sánchez, Gutiérrez-Macías, & Estrada-Arriaga, 2019), mostrando 

resultados prometedores para la eliminación de productos farmacéuticos. 

Sin embargo, es importante evaluar tal tecnología para la eliminación de 

CEs con otro tipo de astillas de madera y CEs más recalcitrantes. El 

mezquite (Prosopis sp.) es un árbol con una distribución muy extendida 

desde el sur de EUA hasta Argentina (Carrillo-Parra, Hapla, Mai, & Garza-

Ocañas, 2011), presente en regiones áridas y semiáridas, lo que lo 

convierte en una especie disponible en muchos países. Sosa-Hernández, 

Vigueras-Cortés y Garzón-Zúñiga (2016) evaluaron las astillas de madera 

de Prosopis para el tratamiento de ARM. Encontraron altas eficiencias de 

https://crossmark.crossref.org/dialog/?doi=10.24850/j-tyca-15-02-03&amp;domain=pdf&amp;date_stamp=2024-03-01


 

 

 

 

 
 

 

 

2024, Instituto Mexicano de Tecnología del Agua. 
Open Access bajo la licencia CC BY-NC-SA 4.0 
(https://creativecommons.org/licenses/by-nc-sa/4.0/) 

 
Tecnología y ciencias del agua, ISSN 2007-2422, 

15(2), 98-163. DOI: 10.24850/j-tyca-15-02-03 
 

eliminación de 92, 78 y 95 % para la demanda bioquímica de oxígeno 

(DBO5), la demanda química de oxígeno (DQO) y los sólidos suspendidos 

totales (TSS), respectivamente, además de cuatro unidades logarítmicas 

para coliformes fecales. Por lo tanto, sería importante evaluar su 

capacidad para eliminar los CEs. Otro material natural de alta distribución 

es la roca volcánica conocida como puzolana o tezontle, que es un 

material interesante para ser utilizado como soporte de biopelícula 

filtrante debido a su gran porosidad (82 %). El tezontle está disponible 

en la región central de México, y es ampliamente utilizado para la 

construcción de edificios y fines ornamentales; se ha utilizado como 

material estructurante en humedales y también ha demostrado altas 

eficiencias de eliminación de materia orgánica y nutrientes (Tejeda, 

Torres-Bojorges, & Zurita, 2017b). Por lo tanto, tanto el mezquite como 

el tezontle podrían ser una buena opción como material filtrante para la 

evaluación de un biofiltro no convencional para la eliminación de CBZ. 

 
 

Proceso de electro-oxidación (EO) 
 
 

Las matrices complejas como las ARH tienen compuestos recalcitrantes 

que podrían ser difíciles de eliminar solo con procesos biológicos. Algunos 

estudios sugieren utilizar procesos electroquímicos de oxidación avanzada 

(POA) para eliminar compuestos recalcitrantes, reducir la materia 

orgánica o incluso aumentar la biodegradabilidad de los efluentes 

industriales cuando se usan como pretratamiento, entregando así un 

efluente más fácil de tratar para un proceso biológico 

(Thirugnanasambandham & Ganesamoorthy, 2019; Trellu et al., 2016). 
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Entre los POAs, la electro-oxidación (EO) es uno de los procesos más 

estudiados debido a su fácil implementación y buen desempeño. Algunos 

autores han estudiado la EO para la eliminación de la CBZ como el 

principal proceso de tratamiento. Se han encontraron eficiencias entre el 

88 y el 99 % de la eliminación de CBZ para un amplio rango de 

concentraciones iniciales entre 22 y 10 000 μg CBZ/l (Al-Qaim, Mussa, 

Yuzir, Abdullah, & Othman, 2018; García-Espinoza, Mijaylova-Nacheva, & 

Avilés-Flores, 2018; García-Gómez et al., 2014). Sin embargo, estas altas 

eliminaciones se llevaron a cabo en soluciones sintéticas y los resultados 

deben validarse con aguas residuales reales. Por otro lado, algunos 

autores mencionan que los costos de la EO pueden ser altos debido al 

consumo de energía eléctrica, por lo que se ha recomendado el uso de la 

EO en combinación con un proceso biológico (sistema híbrido) para hacer 

más accesible la aplicación de la tecnología (Chettiar & Watkinson, 1983). 

 
 

Electro-oxidación más un proceso biológico 
 
 

La electro-oxidación se ha utilizado como pretratamiento para aumentar 

la biodegradabilidad de compuestos recalcitrantes de los efluentes de 

diferentes industrias y posteriormente eliminarlos con éxito mediante un 

proceso biológico. Hay algunos informes de estudios de degradación de 

fármacos en un sistema combinado de EO como pretratamiento, seguido 

de un proceso biológico (Fontmorin et al., 2014; Ouarda et al., 2018; 

Rodríguez-Nava, Ramírez-Saad, Loera, & González, 2016). Estos estudios 

muestran resultados diferentes. Por un lado, aquellos que obtienen una 

baja eliminación durante el proceso de EO y posteriormente con el 
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proceso biológico logran una eliminación completa de los fármacos. Por 

otro lado, otros autores reportan una buena eliminación en el proceso de 

EO y un fenómeno de desorción cuando el efluente pretratado pasa por el 

proceso biológico. 

Por ejemplo, Rodríguez-Nava, Ramírez-Saad, Loera y González 

(2016) estudiaron la eliminación simultánea de bezafibrato, gemfibrozilo, 

indometacina y sulfametoxazol (con una concentración de 200 μg/l) de 

aguas residuales sintéticas en un sistema de EO (operado con electrodo 

BDD, densidad de corriente de 1.56 mA/cm2 y 20 min de electrólisis), 

seguido de un sistema de lodos activados (LA) (operado con TRH 1.29-

1.38d), e informan que la EO eliminó más del 50 % de todos los fármacos 

de forma estable; cuando este efluente fue tratado en el sistema de LA, 

se eliminó el 100 % de los fármacos y el 83 % en la DQO; pero cuando 

trataron las aguas residuales sintéticas solo por proceso LA, se observó 

una eliminación variable, con eficiencias que se mantuvieron por debajo 

del 40 %. 

Por otro lado, Ouarda et al. (2018), al evaluar la eliminación de CBZ 

en una ARH sintética en un proceso de EO seguido de un proceso de 

biorreactor de membrana (MBR), observaron que el 60 % del CBZ se 

eliminó durante la EO, pero en el efluente del MBR la eliminación fue 

negativa debido a un fenómeno de desorción de la CBZ, teniendo una 

eliminación global del 42 %. 

Vale la pena mencionar que se deben tener en cuenta varios 

factores para obtener estos resultados tan diferentes. Por un lado, los 

fármacos bezafibrato, gemfibrozilo, indometacina y sulfametoxazol son 

menos recalcitrantes que la CBZ, pues se ha informado que los primeros 
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fármacos se eliminan en aproximadamente un 40 % en un sistema de LA 

(Rodríguez-Nava et al., 2016), mientras que para la eliminación de CBZ 

se han reportado eficiencias < 10 % en un sistema de LA (Zhang, Geißen, 

& Gal, 2008). Por otro lado, el tipo de biomasa (suspendida o biopelícula) 

del proceso biológico en el que se trata el efluente de electroxidación 

parece influir también, ya que se ha reportado que los sistemas de biofilm 

pueden ser hasta 500 veces más resistentes en términos de mecanismos 

de supervivencia y mitigación de variaciones repentinas en pH, 

temperatura, salinidad, tipo de sustrato y concentración de biocidas 

(Dzionek, Wojcieszyńska, & Guzik, 2016; Freedman et al., 2017). 

Además, una biopelícula presenta una comunidad más compleja de 

microorganismos debido a los microambientes aeróbicos, anaeróbicos y 

anóxicos que pueden estar presentes. Al respecto, hay pocos informes 

que mencionen que cuando las condiciones anóxicas y una comunidad 

desnitrificante están presentes, las eficiencias de eliminación de CBZ 

pueden alcanzar valores más altos que con los obtenidos en los sistemas 

de LA convencionales (Hai et al., 2011; Tejeda, Barrera, & Zurita, 2017a). 

Por lo tanto, la presente investigación busca estudiar, en primer 

lugar, si efectivamente un sistema de biopelícula ―que se sabe que 

promueve fenómenos de nitrificación y desnitrificación― elimina 

concentraciones más altas de CBZ que un proceso convencional de LA; y, 

en segundo lugar, evaluar un sistema combinado de biofiltración con 

pretratamiento de EO para corroborar si en este tipo de combinación la 

eficiencia de la eliminación de CBZ mejora o no, dado que se han 

reportado resultados contradictorios, como ya se mencionó. Por último, 

otro aspecto novedoso e importante es la realización del estudio utilizando 

ARH real enriquecida con CBZ y no agua sintética. 
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Los objetivos de este estudio fueron los siguientes: a) evaluar un 

biofiltro no convencional (BF) que contiene una biopelícula que crece 

sobre Prosopis y tezontle como lecho filtrante mixto para la eliminación 

de CBZ, materia orgánica y nitrógeno amoniacal de aguas residuales 

reales de un hospital (ARH), y b) evaluar un sistema de tratamiento 

híbrido que combina BF y EO, utilizando EO como pretratamiento. 

 
 

Materiales y métodos 
 
 

Muestreo y caracterización de aguas residuales 
hospitalarias (ARH) 

 
 
Las aguas residuales utilizadas en este estudio se obtuvieron de una 

planta de tratamiento de aguas residuales (PTAR) de un hospital de la 

ciudad de Durango, México, con una capacidad de 238 camas. Se tomaron 

muestras puntuales después del sistema de rejilla y antes del proceso 

biológico (Moving Bed Biofilm Reactor, MBBR). Las ARH se recogieron 

cada semana y se almacenaron en botellas de polipropileno de 20 l y se 

mantuvieron a 4 °C hasta su uso. 

La DQO, SST y SSV se midieron según los métodos 5220 C, 2540 D 

y 2540 E, de los métodos estándar, respectivamente (APHA, 1991). El 

nitrógeno amoniacal, el nitrógeno total (NT), el fósforo total (PT) y el 

ortofosfato (PO43-) se midieron según los métodos 8038, 10072 10127, 

8048 de HACH, respectivamente, utilizando un espectrofotómetro HACH 

DR/3900. Las muestras para la determinación de DQO, NT, PT y PO43- no 
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se filtraron, sino que se les permitió sedimentar previo al análisis. La 

conductividad eléctrica se determinó con un medidor de conductividad 

TRACER Code 1766 y el pH con un equipo Thermo scientific Orion 3-Star 

con electrodo de vidrio. 

Para probar el proceso de biofiltración bajo diferentes condiciones 

experimentales y simular altos niveles de contaminación por CBZ 

encontrados en aguas residuales hospitalarias e industriales 

(farmacéutica) de entre 0.5 y 442 000 μg/l (Tabla 1), el ARH se enriqueció 

con CBZ (pureza Sigma-Aldrich ≥ 98 %). Durante los experimentos, las 

concentraciones deseadas de CBZ de 1 000 y 10 000 μg/l se ajustaron 

antes del tratamiento (ver subsección “Etapas del procedimiento 

experimental”: etapas 2 y 3). Se requirió un tiempo de mezcla y agitación 

de 12 horas para disolver completamente la CBZ en el ARH antes del 

tratamiento. Para trabajar, se seleccionaron altas concentraciones de CBZ 

encontradas en ARF, asumiendo que si los procesos a evaluar (EO y BF) 

pueden tratar de modo eficiente estas altas concentraciones, también 

pueden tratar concentraciones más bajas reportadas en ARH y ARM. 

 
 

Unidad experimental de biofiltro 
 
 
El biofiltro fue fabricado con policloruro de vinilo (PVC), con una dimensión 

de 150 cm de altura y un diámetro de 10.5 cm. El biofiltro estaba 

empacado con dos capas de material filtrante dispuestas verticalmente de 

la siguiente manera (de arriba a abajo): 36 cm de astillas de madera de 

mezquite (Prosopis), 76 cm de roca volcánica (comúnmente conocida 

como tezontle) y 12 cm de una capa de grava que funciona como base 
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para el material filtrante. El volumen de trabajo del líquido dentro de la 

columna se estima en 9.6 l. La unidad de BF se alimentó con ARH, 

regulando el caudal utilizando una bomba peristáltica. 

Las astillas de madera de mezquite (Prosopis) se obtuvieron de 

desechos de poda de árboles de mezquite de Durango, México. La madera 

de mezquite se trituró en una máquina astilladora industrial que produce 

astillas de madera con dimensiones de 2.33 ± 0.79 cm (ancho) x 1.16 ± 

0.35 cm (largo) x 0.44 ± 0.32 cm (grosor). Fue necesario tamizar para 

eliminar trozos de corteza y polvo. El material resultante tuvo una 

porosidad de 79 ± 0.5 %, una densidad aparente y real de 246 ± 2.05 y 

1 118 ± 40.54 kg/m3, respectivamente. 

La roca volcánica de tezontle se obtuvo de un proveedor en el 

estado de Durango, México, que tuvo las siguientes medidas: 2.87 ± 0.54 

de largo; 2.02 ± 0.41 de ancho, y 1.5 ± 0.36 cm de altura; 65 ± 0.013 

% de porosidad; 693 ± 16 kg/m3 de densidad aparente, y 2 002 ± 72 

kg/m3 de densidad real. La disposición del lecho de filtración (70 % de 

tezontle y 30 % de astillas de madera) y la granulometría de los 

materiales de filtración se seleccionaron porque previamente fueron 

utilizados con éxito por Zamora-Acevedo (2016), y Garzón-Zúñiga, 

Vigueras-Cortés y Zamora-Acevedo (2021) en un biofiltro para el 

tratamiento de ARM, logrando eficiencias de eliminación superiores al 90 

% de DBO5, TSS, NH4+-N y más del 80 % de DQO. El tezontle se lavó con 

agua del grifo antes de agregarse al reactor. 
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Configuración experimental de la electro-oxidación 
 
 
La EO se llevó a cabo en una celda electrolítica fabricada en acrílico con 

dimensiones de 10 cm (ancho) x 10 cm (largo) x 11 cm (profundidad) con 

un volumen de trabajo de 1 l y un espacio de electrodo de 1 cm. Este 

dispositivo utilizó un cátodo de titanio y un ánodo de dióxido de plomo 

(Ti/PbO2) (adquirido de Baoji Qixin Titanium Co., Ltd). Los electrodos 

tenían 9 cm de ancho y 8 cm de alto. Se seleccionó Ti/PbO2, ya que se 

clasifica como un ánodo no activo (Comninellis & Chen, 2010). Los ánodos 

de este tipo producen concentraciones más altas de agentes oxidantes, lo 

que resulta en niveles más altos de descontaminación (Barbosa-Ferreira 

et al., 2020). Para garantizar la mezcla completa de la solución, se usó 

una barra magnética a 900 rpm. La fuente de alimentación utilizada fue 

una fuente de corriente continua (CC), con una capacidad de 30 V y 10 

A. 

No se agregó solución electrolítica, porque se esperaba que la 

conductividad eléctrica de las aguas residuales de hospital (como se 

observó en la caracterización de ARH) fuera suficiente para que se llevara 

a cabo el proceso. El pH de trabajo fue de 7.4 ± 0.4. 

El tiempo de electrólisis, las relaciones área/volumen del electrodo, 

y la corriente/cm2 del electrodo se determinaron en dos pruebas 

experimentales preliminares de la siguiente manera: 

1. La CBZ se degradó durante 120 minutos a diferentes intensidades de 

corriente (0.5, 1.0, 1.5 A) utilizando un par de electrodos (un cátodo 

y un ánodo). Este estudio empleó el ánodo Ti/PbO2 y la matriz de 
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ARH enriquecida con CBZ a una concentración de 14 000 μg/l y una 

conductividad de 1 251 S/cm, con agitación magnética a 900 rpm. 

2. La CBZ se degradó durante 120 minutos aplicando tres relaciones 

diferentes de área/volumen de electrodos: 7.2, 14.4 y 21.6 m2/m3, 

equivalente a 1, 2 y 3 pares de electrodos; cada par de electrodos se 

alimentó con 1 A de corriente. 

 
 

Etapas del procedimiento experimental 
 
 

Etapa 1. Desarrollo de biomasa en el biofiltro 
 
 
Los experimentos iniciales se llevaron a cabo para desarrollar biomasa en 

el biofiltro, el cual se alimentó con ARH cruda (sin adición de CBZ), 

manteniendo una carga hidráulica superficial (CHS) de 0.2030 m3/m2 d. 

No se utilizó ningún inóculo. Los microorganismos presentes en ARH se 

retuvieron en el lecho filtrante y formaron de modo progresivo una 

biopelícula. El experimento se llevó a cabo a temperatura ambiente. El 

influente se alimentó con un caudal de 1.1 ml/min. 

Tales condiciones se mantuvieron constantes hasta que el biofiltro 

mostró un estado estacionario respecto a la eliminación de 

macrocontaminantes (DQO y NH4+-N). 
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Etapa 2. Operación de biofiltro en presencia de alta 
concentración de CBZ 

 
 
Una vez que se desarrolló la biopelícula y el BF logró la estabilidad de 

eliminación de macrocontaminantes, se alimentó con ARH enriquecida con 

una concentración relativamente alta de CBZ de 10 000 μg/l. Se eligió 

dicha concentración porque se sabe que el material filtrante orgánico 

(astillas de madera) tiene una importante capacidad de adsorción de 

macro (Garzón-Zúñiga, Lessard, Aubry, & Buelna, 2005) y 

microcontaminantes (Garzón-Zúñiga, Sandoval-Villasana, & Moeller-

Chávez, 2011), y la saturación del lecho filtrante puede durar largos 

periodos de tiempo. Así, esta alta concentración se seleccionó para 

saturar los medios en poco tiempo, y ver el efecto de la adsorción y 

posteriormente el efecto de la degradación biológica. Se aplicó una CHS 

de 0.2030 m3/m2 d durante un periodo de 67 días. La eficiencia de 

eliminación de DQO y nitrógeno amoniacal se midió para determinar si la 

concentración relativamente alta de CBZ en ARH causó un efecto negativo 

en el desempeño de la biopelícula. Una vez que la biopelícula alcanzó la 

estabilidad de eliminación de estos macrocontaminantes se tomaron 

muestras puntuales en la entrada y salida de la unidad de biofiltro para 

las mediciones de las concentraciones de CBZ. 

Se esperaba una adsorción importante de CBZ sobre el material 

filtrante una vez que la CBZ comenzara a agregarse al ARH que 

alimentaba al biofiltro. Por lo tanto, la capacidad de adsorción de CBZ del 

lecho filtrante se estimó aplicando la Ecuación (1): 
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q = ∑ (S0−Se)∗Δt∗Q
M

n
i=0  (1) 

 

q = capacidad de adsorción, µg/g. 

S0 = concentración en el influente, CBZ µg/l. 

M = masa del material filtrante, g. 

Se = concentración en el efluente, CBZ µg/l. 

Q = caudal, l/d. 

Δt = intervalo de tiempo (d) entre el inicio de la adición de CBZ y la 

saturación de la cama filtrante como eficiencia de remoción igual a cero y 

antes a un periodo de equilibrio caracterizado por desorción-adsorción. 

 
 

Etapa 3. Sistema híbrido 
 
 
Durante esta etapa, el ARH se adicionó con una concentración de CBZ de 

1 000 μg/l, que es inferior a la concentración aplicada en la etapa 2 (10 

000 μg/l), utilizada para saturar el lecho filtrante. Se eligió tal 

concentración de CBZ porque se encuentra entre las más altas reportadas 

para aguas residuales farmacéuticas (ARF) en países como Israel, incluso 

si es más alta que la concentración reportada en ARH en países como 

Brasil, China y Suecia (Tabla 1). Esta ARH enriquecida con CBZ fue tratada 

por EO seguido de un proceso de BF. La EO se aplicó en las condiciones 

operativas presentadas en la sección “Configuración experimental de la 

electro-oxidación” para transformar la molécula padre de CBZ. El tiempo 

de reacción de la EO se estableció en 60 min, porque la experimentación 
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previa mostró que a los 60 min se transformó el máximo % de CBZ (ver 

resultados, sección “Sistema híbrido”). La EO se realizó utilizando dos 

pares de electrodos (dos ánodos de Ti/PbO2 y dos cátodos de titanio) en 

configuración de malla con dimensiones de 9 cm (ancho) x 8 cm (largo) 

y un volumen de trabajo de 1 l. La intensidad de corriente aplicada a cada 

par de electrodos fue de 1.0 A. Al final del proceso de EO se midieron las 

eficiencias de eliminación para CBZ, DQO, NH4+-N, y el efluente de EO se 

descargó en un tanque de homogeneización desde donde se alimentó el 

BF, porque la EO trabajó en modo por lotes y la BF en modo continuo. 

El BF se operó con un caudal de aproximadamente 3 l/d, equivalente 

a un CHS de 0.4060 m3/m2 d. Esto significa que la unidad de EO tenía 

que realizar entre 3 y 4 ciclos de tratamiento por día para tener suficiente 

efluente para alimentar al BF. 

 
 

Determinación de carbamazepina (CBZ) 
 
 
La concentración de CBZ en las soluciones acuosas se midió con un 

cromatógrafo de líquidos de alto rendimiento (HPLC), marca Agilent, serie 

1260P (ABC Instrumentación, Ciudad de México, México), con una bomba 

cuaternaria acoplada a un detector de matriz de diodos (DAD). La 

separación se llevó a cabo en una columna Agilent ZORBAX SB C-18 (4.6 

X 100, 3.5 μm). La fase móvil que se utilizó estuvo compuesta por agua 

HPLC (A) y acetonitrilo (B), lote Fermont 718361, en flujo isocrático de 

0.8 ml/min (A 40 % y B 60 % v/v). El volumen de inyección fue de 20 μl. 

La CBZ se monitoreó a una longitud de onda de 286 nm. El tiempo de 

retención de CBZ fue de 1.753 min; el límite de detección (LD) y el límite 
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de cuantificación (LC) fue de 25 y 50 μg/l de CBZ, respectivamente. El 

rango de la curva de calibración se estableció entre 25 y 1 200 μg/l de 

CBZ, aplicando un modelo lineal con R2 = 0.9966. Se evaluó la precisión 

y exactitud obteniendo una desviación relativa estándar de ± 15 % (0.4-

13.8 %) y un coeficiente de variación de ≤ 15 % (0.21-6.94 %). 

 
 

Mediciones de otros parámetros 
 
 
La DQO, los SST y los SSV se midieron de acuerdo con los métodos 5220 

C, 2540 D y 2540 E de los métodos estándar, respectivamente (APHA, 

1991). El nitrógeno amoniacal, el nitrógeno total, el fósforo total y el 

ortofosfato se midieron de acuerdo con los métodos 8038, 10072 10127, 

8048 de HACH, respectivamente, utilizando un espectrofotómetro HACH 

DR/3900. La conductividad eléctrica se determinó con un medidor de 

conductividad TRACER Código 1766 y el pH con un equipo Thermo 

scientific Orion 3-Star con electrodo de vidrio. 

 
 

Resultados y discusión 
 
 

Caracterización de aguas residuales hospitalarias 
(HWW) 

 
 
La caracterización de ARH (Tabla 2) mostró que tiene una alta 

concentración de nitrógeno total (95 mg NT/l), principalmente en forma 

de contenido de nitrógeno amoniacal (90 ± 0.4 mg NH4+-N/l), lo que 
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corresponde a un agua residual con altas concentración, si se compara 

con aguas residuales domésticas. Por otro lado, el ARH presentó una baja 

DQO de 379 ± 144 mg DQO/l, que es similar a aguas residuales 

domésticas de baja a media intensidad de acuerdo con Tchobanoglous, 

Burton, Franklin, Stensel and Metcalf & Eddy (2003). Además, presentó 

una alta concentración de SST (870 mg TSS/l) de los cuales la mayor 

parte son sólidos en suspensión volátiles (730 mg VSS/l). Una 

característica particular observada es la presencia de una alta 

conductividad eléctrica entre 1 494 y 2 559 μS/cm, que equivale 

aproximadamente de 821.7 a 1 407 mg/l de salinidad 

(https://www.landscape.sa.gov.au/mr/publications/measuring-salinity, 

22 de junio de 2021). Esta alta salinidad permite que la EO se lleve a cabo 

sin la adición de ningún electrolito de soporte (Kumari & Tripathi, 2019). 
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Tabla 2. Principales características químicas de las aguas residuales 

hospitalarias. 

Parámetro Unidad 
Temporada de 

secas 

Temporada de 

lluvias 

Demanda química de oxígeno 

(COD) 
mg/l 379 ± 144 181 ± 71 

Nitrógeno total (NT) mg/l 95 ± 2.3 57 ± 7.2 

Nitrógeno amoniacal (NH4+-N) mg/l 90 ± 0.4 49.9 ± 5.5 

Nitrato (NO3-) mg/l 4.1 ± 0.9 3.7 ± 0.4 

Sólidos suspendidos totales (SST) mg/l 870 ± 61.8 --- 

Sólidos suspendidos volátiles (SSV) mg/l 730 ± 57.4 --- 

pH  7.4 ± 0.4 7.5 ± 0.2 

Conductividad eléctrica µS/cm 2 559 ± 216 1 494 ± 62 

Fosfato total (PT) mg/l 33 ± 0.8 --- 

Ortofosfato (PO43-) mg/l 26 ± 0.1 --- 

Cloro total mg/l 0.08 ± 0.01 --- 

Cloro libre mg/l 0.065 ± 0.005 --- 

Carbamazepina µg/l < 25 --- 

 

La presencia de CBZ se detectó en el ARH, pero en baja 

concentración, en el orden de microgramos por litro, por debajo del límite 

de detección del equipo utilizado (25 μg/l) (Tabla 2). Esto concuerda con 

el orden de concentración reportado para otras ARH en Suecia, China y 

https://crossmark.crossref.org/dialog/?doi=10.24850/j-tyca-15-02-03&amp;domain=pdf&amp;date_stamp=2024-03-01


 

 

 

 

 
 

 

 

2024, Instituto Mexicano de Tecnología del Agua. 
Open Access bajo la licencia CC BY-NC-SA 4.0 
(https://creativecommons.org/licenses/by-nc-sa/4.0/) 

 
Tecnología y ciencias del agua, ISSN 2007-2422, 

15(2), 98-163. DOI: 10.24850/j-tyca-15-02-03 
 

Brasil (Tabla 1). Se sabe que el ARH contiene sustancias tóxicas o 

persistentes como medicamentos, radionucleótidos, disolventes, metales 

pesados, desinfectantes, CEs y otros microcontaminantes, todos ellos 

difíciles de degradar en procesos biológicos. Así, en este trabajo se 

estudió el efecto de utilizar una EO corta para transformar dichas 

moléculas en otras moléculas más biodegradables para favorecer una 

mayor eliminación. 

 
 

Puesta en marcha y estabilización de la operación del 
biofiltro 

 
 
Durante esta etapa, el biofiltro se alimentó con ARH sin adición de CBZ, 

con un flujo de 1.5 l/d (equivalente a un CHS de 0.2030 m3/m2 d) para 

desarrollar una biopelícula sobre el material filtrante. Como se puede ver 

en la Figura 1a, hay un aumento constante en la eficiencia de eliminación 

de la materia orgánica medida como DQO desde el día 1 hasta el 73 del 

periodo de operación. Al mismo tiempo, el biofiltro también aumenta su 

eficiencia de eliminación en nitrógeno amoniacal en un periodo similar del 

día 1 al 80 (Figura 1b). Se asumió que esto se debió al incremento de la 

actividad de la biomasa heterótrofa y nitrificante, pues la concentración 

de DQO y nitrógeno amoniacal en el efluente mostró una curva típica de 

reducción progresiva entre los días 20 y 70. Tal remoción se asumió que 

no se debió a una adsorción, porque las curvas típicas de adsorción 

muestran que inicialmente la concentración en el efluente es baja, 

asociada con una alta eficiencia de eliminación, y con el tiempo la 
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concentración del efluente tiende a aumentar por la saturación de los 

materiales filtrantes. 

 

 

Figura 1. a) Demanda química de oxígeno y b) eliminación de nitrógeno 

amoniacal en biofiltro. Condiciones de funcionamiento: aguas residuales 

hospitalarias, tasa de carga hidráulica 0.2030 m3/m2 d; concentración 

inicial de carbamazepina de 10 000 μg/l desde el día 141. 

 

 

 

Efluente 
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Posteriormente se puede observar un periodo de estabilización 

desde el día 73 hasta el 141. Durante este periodo, las eficiencias de 

eliminación de DQO (81 ± 13 %) y NH4+-N (99 ± 2 %) alcanzaron una 

meseta, por lo que se asumió que la actividad biológica en el biofiltro 

alcanzó la fase estacionaria del día 73 al 141. 

 
 

Eliminación de CBZ en un proceso de biofiltración 
 
 

Efecto de la adición de CBZ sobre la eliminación de 
macrocontaminantes (DQO y NH4

+-N) en el biofiltro 
 
 
Una vez que la biopelícula se formó y el BF operó de manera estable, se 

evaluó el biofiltro con respecto a la adición de CBZ. A partir del día 141 

se empezó a enriquecer el ARH con una concentración de CBZ de 10 000 

μg/l. En la Figura 2 (día 141 a 211) se puede observar que a pesar de 

añadir 10 000 μg/l de CBZ, la concentración inicial presentó cierta 

variación, siendo la concentración media igual a 9 368 ± 1 579 μg CBZ/l. 

Es posible que tal variación esté relacionada con un efecto de adsorción 

de CBZ sobre los sólidos del ARH (Malvar, Santos, Martín, Aparicio, & 

Alonso, 2020). Ello se debe a que la concentración de SST medida en el 

ARH fue muy variable y presentó concentraciones tres veces mayores que 

las de las ARM. Por otro lado, las botellas de polipropileno utilizadas para 

contener el agua de alimentación también pueden adsorber algo de CBZ 

(Torres, Dioses-Salinas, Pizarro-Ortega, & De-la-Torre, 2021). 
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Figura 2. Eficiencia de remoción de carbamazepina en un BF después 

de enriquecer el agua residual de hospital. 

 

La alta concentración inicial de CBZ (9 368 ± 1 579 μg CBZ/l) no 

afectó el desempeño de la biomasa en cuanto a las eficiencias de remoción 

de la materia orgánica y del nitrógeno amoniacal. En este periodo, la 

eficiencia de eliminación para DQO y NH4+-N fue de 78.9 ± 11 % y 98.8 

± 1.5 %, respectivamente. Para verificar que la adición de CBZ no 

afectara la actividad de la biomasa, se realizó una prueba ANOVA de un 

solo factor con una fiabilidad de p < 0.05. La Tabla 3 muestra el análisis 

estadístico. El valor F estuvo por debajo del valor crítico de F para las 

eficiencias de eliminación de DQO y NH4+-N, lo que demuestra que no hay 

diferencias estadísticamente significativas entre las eficiencias de 

eliminación antes y después de enriquecer el ARH con CBZ. Esto sugiere 
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que una concentración de CBZ de 10 000 μg/l no inhibió la actividad de 

los microorganismos para la eliminación de macrocontaminantes (DQO y 

NH4+-N). Sin embargo, se ha reportado que el CBZ tiene efectos negativos 

en los ecosistemas naturales. Por ejemplo, Lawrence, Swerhone, 

Wassenaar y Neu (2005) desarrollaron una biopelícula fluvial lótica en un 

reactor y al agregar 10 μg/l de CBZ se observaron efectos significativos: 

reducción de la biomasa bacteriana, aumento de la biomasa de algas 

aumentó y disminución de la producción de exopolímeros. En otro estudio, 

Tian et al. (2019) encontraron una reducción máxima del 69 % en la 

fecundidad y del 60 % en la fertilidad, al exponer Daphia magna a 50 μg/l 

de CBZ. 

 

Tabla 3. Análisis de varianza (ANOVA) para la eliminación de materia 

orgánica y nitrógeno amoniacal en un biofiltro, con material filtrante 

natural, antes y después de fortificar las aguas residuales hospitalarias 

con 10 000 μg/l de carbamazepina. 

Parámetro 

Eficiencia de 

remoción antes de 

fortificar con CBZ 

(%) 

Eficiencia de 

remoción después de 

fortificar con CBZ 

(%) 

Valor-F 
Valor crítico 

para valor-F 
Probabilidad 

Demanda 

química de 

oxígeno 

80.9 ± 12.7 

(n = 6) 

78.9 ± 11.1 

(n = 6) 
0.309 4.600 0.587 

Nitrógeno 

amoniacal 

98.9 ± 2.1 

(n = 6) 

98.8 ± 1.5 

(n = 8) 
1.559 4.747 0.236 
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El hecho de que la biomasa en el biofiltro no se viera afectada bajo 

una concentración tan alta de CBZ durante un periodo de 70 días podría 

atribuirse a los siguientes hechos: 

1. El biofiltro promueve la formación de varias capas de biopelícula 

donde coexisten bacterias anaeróbicas, anóxicas y aeróbicas 

rodeadas de matriz polimérica autoproducida que consiste en 

polisacáridos, proteínas, ADN y ácidos húmicos comúnmente 

conocidos como sustancia polimérica extracelular (SPE) (Mazumder, 

Falkinham, Dietrich, & Puri, 2010). En este sentido, los SPE protegen 

a las bacterias contra las condiciones ambientales nocivas (Shama & 

Iffat, 2016; Tuson & Weibel, 2013).  

2. Otra posibilidad es que habiendo sido alimentado el biofiltro con 

HWW, los microorganismos en este efluente, que crecen como una 

biopelícula en el biofiltro, ya podrían aclimatarse a diferentes 

productos farmacéuticos, incluido el CBZ. Al respecto, Zhang et al. 

(2020) notificaron cambios en las poblaciones de microorganismos al 

alimentar un sistema de biopelícula con CBZ.  

3. Por otro lado, la CBZ es menos tóxica si se compara con otros 

fármacos, como la ciprofloxacina y la metformina. Por ejemplo, 

García-Sánchez et al. (2019) encontraron un efecto negativo en la 

comunidad nitrificante en un biofiltro no convencional similar, 

empacado con astillas de Ficus, tratando las aguas residuales 

municipales a concentraciones mucho más bajas de ciprofloxacina (5 

μg/l) y metformina (100 μg/l). 
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Eliminación de CBZ de ARH en el biofiltro 
 
 
Una vez que el biofiltro presentó una eliminación estable de DQO y NH4+-

N, se operó con ARH enriquecida con 10 000 μg CBZ/l (resultando en una 

concentración media en el influente de 9 368 ± 1 579 μg CBZ/l). Durante 

67 días adicionales el biofiltro se alimentó con una CHS de 0.2030 m3/m2 

d. Vale la pena señalar que se registró una alta eficiencia de eliminación 

de CBZ del 87.4 % durante los primeros días de adición de la CBZ en el 

ARH cruda debido principalmente a un fenómeno de adsorción. Sin 

embargo, la eficiencia disminuyó con rapidez durante los siguientes 17 

días de operación (Figura 2). Este importante mecanismo de adsorción se 

ha reportado antes en un biofiltro empacado con una cama filtrante 

orgánica como el principal mecanismo de eliminación de 

microcontaminantes. Por ejemplo, moléculas colorantes (Garzón-Zúñiga 

et al., 2011) o macrocontaminantes como el nitrógeno (Garzón-Zúñiga et 

al., 2005) hasta que el lecho filtrante queda saturado. 

La capacidad de adsorción está en función de diferentes factores, 

como la concentración inicial, el pH, la temperatura, el coeficiente de 

reparto octanol-agua (Kow) y la constante de disociación ácida (pKa) de la 

molécula de carbamazepina (Aubertheau et al., 2017; Silva, Jaria, Otero, 

Esteves, & Calisto, 2019). En este sentido, la CBZ tiene características 

hidrofílicas y una carga neutra, lo que la convertiría en una molécula difícil 

de eliminar del agua a través de la adsorción. Sin embargo, las 

interacciones de hidrofobicidad no siempre dirigen el proceso de 

adsorción. Por ejemplo, Wunder, Bosscher, Cok y Hozalski (2011) no 

encontraron una correlación directa entre la capacidad de adsorción de 

diferentes moléculas farmacéuticas y sus propiedades Kow, tal y como se 
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observó en el presente estudio para la CBZ. Otras investigaciones han 

reportado capacidades de adsorción significativas de CBZ en materiales 

adsorbentes como el carbono. Por ejemplo, Silva et al. (2019) informaron 

entre 12 600 y 212 000 μg/g para el carbón activado. Tales capacidades 

serían suficientes para eliminar el CBZ de las aguas residuales durante 

mucho tiempo dadas las concentraciones reales de esta molécula 

reportadas en las aguas residuales municipales de hasta 2.6 μg/l 

(Dalahmeh et al., 2018). En el caso de la roca volcánica, el tezontle, el 

efecto de adsorción del tamaño de los poros (deposición de las moléculas 

de CBZ en los poros) puede ser otro mecanismo que ocurre, ya que el 

tamaño de la molécula CBZ está entre 0.72 y 1.35 nm, y el tamaño de 

los poros de Tezontle está entre 2 y 50 nm (Punyapalakul & Sitthisorn, 

2010; Tejeda et al., 2017a). 

La capacidad de adsorción del material filtrante (mezcla de tezontle 

y astillas de madera de mezquite) para CBZ se calculó en 19.84 μg/g 

(Figura 2) para una concentración inicial media de 9 368 ± 1 579 μg 

CBZ/l. En un estudio previo, Tejeda et al. (2017a) determinaron la 

capacidad de adsorción del tezontle para CBZ en 3.2 μg/g. Esta diferencia 

en la capacidad de adsorción debe pertenecer a la combinación de ambos 

materiales filtrantes: tezontle y astillas de madera de mezquite. Esta 

importante diferencia entre ambos materiales filtrantes podría explicarse 

por las características de las astillas de madera de mezquite, como la 

microporosidad y la carga eléctrica iónica (Garzón-Zúñiga & Buelna, 

2011); sin embargo, se recomienda determinar la capacidad de adsorción 

del tezontle y del mezquite por separado para comprender la contribución 

de cada material a la capacidad de adsorción del biofiltro utilizado en este 

estudio. 
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Después de la saturación del material filtrante, se observó un 

periodo de equilibrio caracterizado por un fenómeno de desorción y 

adsorción que duró unos 24 días (Figura 2, día 17 a 41). Durante dicho 

periodo se observaron esas variaciones iniciales de concentración, lo que 

produjo un ligero aumento de la eficiencia de eliminación cuando sube la 

concentración de influentes y viceversa (Figura 2). 

Finalmente, a partir del día 41, se alcanzó una eficiencia de 

eliminación constante. La concentración media de CBZ en el afluente y 

efluente del día 45 al 67 fue de 8.935 ± 2.136 μg/l y de 7.384 ± 1.804 

μg/l, respectivamente. Esto muestra una eficiencia de eliminación 

promedio estable de CBZ de 17.2 ± 7.4 % o 1 551 ± 664 μg/l, que puede 

estar relacionada con la biotransformación, que es relativamente más alta 

que la mayoría de las eficiencias de eliminación reportadas para procesos 

de lodos activados, que es inferior al 10 %, y eliminando concentraciones 

más bajas en el orden de ng/l (Zhang et al., 2008). Vale la pena señalar 

que incluso si solo se logró el 17 % de la eliminación de CBZ, la 

eliminación de CBZ en términos de concentración (1 551 ± 664 μg /l) es 

mayor que la concentración que se reporta en la mayoría de los efluentes 

de ARH, ARM y ARF, que están entre 0.1 y 890 μg/l (Tabla 1). 

El mejor desempeño en la eficiencia de eliminación de CBZ 

observado en este estudio en ARH podría estar relacionado con el alto 

grado de nitrificación alcanzado en este biofiltro, que concuerda con los 

resultados de algunas investigaciones previas que estudian 

contaminantes orgánicos emergentes y nitrificación. Por ejemplo, Servos 

et al. (2005), al evaluar 18 PTARs para remoción de 17h-estradiol, 

afirmaron que podría haber una asociación entre el grado de nitrificación 

en el sistema de tratamiento y la eliminación de estrógenos. Esta 
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asociación fue probada antes por Vader et al. (2000), quienes compararon 

lodos con grados de nitrificación bajos y altos, demostrando que aquellos 

lodos con bajo grado de nitrificación no eran capaces de degradar el 17h-

estradiol. Pero el papel de los nitrificantes para biotransformar 

microcontaminantes orgánicos también es importante para los productos 

farmacéuticos recalcitrantes como la CBZ. Tran, Urase y Kusakabe (2009) 

observaron una mejora significativa en la eficiencia de eliminación de CBZ 

con un lodo activado nitrificante, si se compara con la eficiencia de 

eliminación encontrada en un lodo activado convencional. El alto grado de 

nitrificación mejoró la diversidad biológica y las condiciones de 

crecimiento, lo que resultó en un aumento de las transformaciones 

biológicas (Lema & Martínez, 2017; Servos et al., 2005). Asimismo, 

Zhang, Zhu, Szewzyk, Lübbecke y Uwe-Geissen (2017) reportaron una 

diferencia significativa en la eficiencia de remoción de CBZ cuando se 

utiliza un consorcio microbiano (más diversidad de microorganismos) 

desarrollado con aguas residuales reales que cuando se utiliza una 

comunidad microbiana (menos diversa) en aguas residuales sintéticas. 

 
 

Sistema híbrido: electro-oxidación seguida de 
biofiltración 

 
 
Se realizaron pruebas experimentales preliminares para determinar las 

mejores condiciones operativas para el proceso de EO. Como se mencionó 

en la metodología, la CBZ se degradó en 120 minutos a diferentes 

intensidades de corriente (0.5, 1.0, 1.5 A). Los resultados se presentan 

en la Figura 3. 
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Figura 3. Degradación CBZ con diferentes intensidades de corriente. 

Aplicando una relación A/V de 7.2 m2/m3. 

 

El análisis ANOVA y una prueba de comparación de medias se hizo 

con el método de Tukey (P < 0.05 = estadísticamente diferente). Dentro 

de los primeros 10 minutos, ya había diferencias significativas entre 0.5 

y 1.5 A (P = 0.0188) y estas diferencias siguieron siendo significativas a 

lo largo de todo el experimento. La diferencia en la eficiencia de 

eliminación de CBZ entre los tratamientos de 0.5 A y 1.0 A fue significativa 

a partir de los 60 minutos (60 min, P = 0.0041; 90 min, P = 0.0145; 120 

min, P = 0.0098). La diferencia entre 1.0 A y 1.5 A no fue 

estadísticamente significativa, ya que el valor de P siempre fue mayor que 

0.05. Como resultado de este estudio preliminar, se determinó que, en 
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experimentos posteriores, la intensidad de corriente debe ser de 1.0 A 

equivalente a 13.88 mA/cm2 y el tiempo de electrólisis debe ser de 60 

minutos, que son valores comunes considerados en la literatura reciente. 

Para seleccionar el valor del área del electrodo por volumen de trabajo 

del reactor, se realizó una prueba cinética en diferentes tiempos de 

electrólisis, es decir, 10, 20, 40, 60, 90 y 120 minutos, utilizando 1, 2 y 

3 pares de electrodos equivalentes a tres relaciones A/V diferentes: 7.2, 

14.4 y 21.6 m2/m3, respectivamente. Los resultados se muestran en la 

Figura 4. 

 

 

Figure 4. Degradación de CBZ con tres diferentes relaciones A/V. 
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Los resultados se analizaron mediante un análisis de varianza y una 

prueba de comparación de medias mediante el método de Tukey (P = 

0.05). A partir de los 40 minutos, las relaciones A/V de los tres grupos 

comenzaron a diferir significativamente (ANOVA P = 0.0086). Durante el 

experimento, los tratamientos de 14.4 y 21.6 m2/m3 no difirieron 

estadísticamente, excepto en el min 40 (P = 0.0088). Así, se eligió un A/V 

de 14.4 m2/m3 para llevar a cabo el proceso de OE en este estudio. 

 
 

Electro-oxidación como pretratamiento 

 
 
La concentración inicial en el ARH enriquecida con CBZ fue de entre 1 250 

y 1 800 μg/l, con un valor medio de 1 491 ± 256 μg/l (Figura 5). Esta RH 

fue tratada por primera vez por EO utilizando un electrodo anódico de 

Ti/PbO2, 1.0 A (13.88 mA/cm2) y un tiempo de reacción de 60 min. 
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Figura 5. Electro-oxidación de agua residual de hospital (ARH) 

enriquecida con carbamazepina (CBZ). 

 

En estas condiciones, la EO tuvo una eficiencia de eliminación 

promedio de CBZ de 70.0 %, con una desviación estándar de 4.6 % 

(Figura 5), que está de acuerdo con la degradación de CBZ reportada 

anteriormente en procesos de EO utilizando AR sintéticas. Por ejemplo, 

Komtchou, Dirany, Drogui y Bermond (2015) alcanzaron el 73.2 ± 0.31 

% con un ánodo BDD y las siguientes condiciones experimentales: 120 

min de tratamiento 0.2 A (1.8 mA/cm2); concentración de Fe2+ de 0.25 

mM, pH inicial de 3.0; concentración inicial de CBZ de 12 000 μg/l. Ouarda 

et al. (2018), cuando aplicaron la EO como pretratamiento para la 

 

Influente 
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eliminación de CBZ y venlafaxina, obtuvieron 50 y 66 % de eficiencia, 

respectivamente. 

Del mismo modo, en un proceso de EO, Gurung, Ncibi, Shestakova, 

& Sillanpää (2018) alcanzaron una eliminación de CBZ del 75.5 % de una 

fuente de aguas residuales con picos (20 000 μg/l), con un ánodo 

Ti/Ta2O5-SnO2 después de 8 h de electrólisis, 9 mA/cm2 de densidad de 

corriente, pH 6, temperatura de 30 °C y utilizando 0.1 M Na2SO2 como 

electrolito de soporte. Como se puede ver en estas referencias, no se 

superó el 75 % de eficiencia. Esto podría deberse a limitaciones en el 

proceso que se han reportado previamente, como reacciones parasitarias 

en las que el •OH evoluciona a O2 y deja de oxidar las moléculas 

recalcitrantes (Hmani, Samet, & Abdelhédi, 2012) o la pasivación de 

electrodos (Zhu et al., 2010), o el tipo y la cantidad de electrolito de 

soporte en el ARH sintética. En cuanto al proceso de oxidación de CBZ 

durante la EO, existen dos mecanismos bien documentados para la 

degradación de contaminantes orgánicos en un sistema de EO: la 

oxidación directa y la oxidación indirecta. La oxidación directa tiene lugar 

en la superficie del ánodo por transferencia directa de electrones de 

radicales hidroxilo fisioadsorbidos (•OH) formados por la oxidación 

anódica del agua en la superficie del electrodo (Comninellis & Chen, 

2010). La oxidación indirecta ocurre en la matriz líquida donde las 

especies iónicas como cloruros, sulfatos y carbonatos pueden oxidarse 

para generar oxidantes intermedios en la solución que oxidan las 

moléculas orgánicas (Drogui, Blais, & Mercier, 2007). La oxidación directa 

se ve favorecida con tipos de electrodos "no activos", como los utilizados 

en este estudio. Sin embargo, y debido a la presencia natural de cloruros 

en ARH, también se produce la oxidación indirecta. Al respecto, Liu, Hu y 
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Lo (2019) evaluaron la eliminación de tres fármacos que contenían 

aminas en aguas residuales sintéticas (simulando un ARH) y encontraron 

que si se utiliza un soporte electrolítico de Na2SO4 se eliminaba del 59.2 

al 71.4 % de los fármacos. Mientras que cuando se utilizó un soporte 

electrolítico de NaCl, que favorece una mayor oxidación indirecta, se 

lograron eficiencias del 75.8 al 99.6 %. Este aumento está relacionado 

con la sinergia entre los radicales hidroxilo (oxidación directa) y el cloro 

activo (oxidación indirecta), siendo la oxidación directa el principal 

mecanismo de eliminación de fármacos; pero la oxidación indirecta 

aumentó de forma considerable la eficiencia de eliminación. Esto también 

fue reportado por Romero-Soto et al. (2018), quienes encontraron una 

eliminación de un antibiótico (cloranfenicol) del 76 % en 12 min con 

oxidación directa (•OH) y un 24 % adicional debido a la oxidación 

indirecta. Por lo tanto, teniendo en cuenta que las ARH utilizadas en este 

estudio tenían una concentración total de cloruro de 0.08 ± 0.01 mg/l y 

una concentración de cloruro libre de 0.065 ± 0.005 mg/l (Tabla 2), y una 

conductividad eléctrica de entre 1 494 ± 62 y 2 559 ± 27 μS/cm, se 

espera que se produzcan procesos de oxidación directa e indirecta. 

En la degradación de fármacos, la eliminación del compuesto 

original conlleva una serie de transformaciones en subproductos. En el 

caso de CBZ, el principal subproducto de transformación es 10,11-

EpoxyCBZ (EP-CBZ). Las transformaciones posteriores incluyen la 

formación de acridina-9-carbaldehído y acridona, que eventualmente 

continúan su degradación hasta la ruptura de anillos, alcanzando 

compuestos más simples y su mineralización (García-Espinoza et al., 

2018; Mir-Tutusaus et al., 2021). Sin embargo, la mineralización de 

subproductos requiere largos tiempos de electrólisis y requiere mucha 
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más energía (Oller, Malato, & Sánchez-Pérez, 2011), lo cual indica que 

una parte importante de esa eliminación de CBZ del 70 %, medida en el 

presente estudio, debe transformarse en subproductos que tienen 

propiedades físicas y químicas diferentes a las del compuesto original, por 

lo que la adsorción y la toxicidad también diferirán. Por ejemplo, el 

metabolito principal de CBZ, EP-CBZ, es significativamente más tóxico 

que su compuesto padre CBZ de acuerdo con Heye et al. (2016) y tiene 

una capacidad de adsorción reducida (Malvar et al., 2020). Por lo tanto, 

un proceso biológico debe tratar el CBZ y los subproductos restantes; sin 

embargo, estos últimos se dejaron fuera del alcance del presente estudio. 

Esto tiene una serie de implicaciones a considerar, entre las principales 

se encuentran las siguientes: 1) el proceso biológico a aplicar debe ser 

resistente a los subproductos tóxicos que se generan, probablemente los 

microorganismos del proceso biológico requieran un periodo de 

aclimatación para poder eliminar o biotransformar estos subproductos; 2) 

determinar qué subproductos se pueden formar requiere mucho trabajo 

para cada molécula, por lo que una forma indirecta de seguir la 

mineralización o transformación de los subproductos en compuestos más 

simples y menos dañinos es a través de la toxicidad y el análisis de 

carbono orgánico total (TOC). 

 
 

Biofiltración 
 
 
En esta etapa, la misma unidad de biofiltro previamente alimentada con 

ARH cruda y enriquecida con CBZ (10 000 μg/l) se alimentó ahora con el 

efluente EO que contiene una concentración promedio de 437 ± 33 μg/l 

https://crossmark.crossref.org/dialog/?doi=10.24850/j-tyca-15-02-03&amp;domain=pdf&amp;date_stamp=2024-03-01


 

 

 

 

 
 

 

 

2024, Instituto Mexicano de Tecnología del Agua. 
Open Access bajo la licencia CC BY-NC-SA 4.0 
(https://creativecommons.org/licenses/by-nc-sa/4.0/) 

 
Tecnología y ciencias del agua, ISSN 2007-2422, 

15(2), 98-163. DOI: 10.24850/j-tyca-15-02-03 
 

de CBZ. Al disminuir la concentración del influente en el BF (ARH 

pretratada por EO), se esperaba la desorción de la CBZ acumulada en el 

biofiltro. Para acelerar este proceso, inicialmente la CHS se incrementó 

de 0.2030 a 0.4060 m3/m2 d. Después de 11 días de operación, el efluente 

del biofiltro alcanzó una concentración máxima de CBZ de 14 450 μg/l; 

luego la desorción disminuyó y alcanzó 4 142 μg/l de concentración 

residual de CBZ después del día 89 (Figura 6a). A partir del día 89, la 

velocidad de filtración del efluente EO en la unidad biofiltro se redujo de 

manera significativa, aplicando de nuevo un CHS de 0.2030 m3/m2 d. En 

estas condiciones, la desorción disminuyó de forma drástica mostrando 

por primera vez un efluente con una concentración de CBZ (360 μg/l) que 

evidenciaba remoción. A esta etapa siguió un periodo pequeño de un 

proceso de adsorción/desorción entre los días 89 y 103 del periodo de 

operación. A partir del día 110, el sistema global (EO + BF) mostró un 

estado estacionario para la eficiencia de eliminación de CBZ (Figura 6b). 
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Figura 6. Concentración de carbamazepina a la salida de los procesos 

de electro-oxidación y biofiltración: a) con una carga hidráulica 

superficial (CHS) de 0.4060 m3/m2 d, y b) con una CHS de 0.2030 

m3/m2 d. 
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En este periodo, la concentración media del ARH fue de 1 830 ± 235 

μg CBZ/l. La concentración en el efluente EO fue de 139 ± 45 μg CBZ 

µg/l, y el efluente del BF fue de 853 ± 203 μg CBZ µg/l (Figura 7a). Esto 

significa que hubo una eficiencia de eliminación del 92 % en la EO. Luego 

se observó una eficiencia de eliminación negativa de -39 % en el biofiltro, 

dando una eficiencia de eliminación global final del 53 % (Figura 7b), igual 

a un valor promedio de 976 CBZ μg/l eliminados. Esto indicó que, en 

términos de la eficiencia de eliminación global, el sistema EO + BF 

aumentó en un 40 % la eficiencia de eliminación en el BF solo, ya que 

pasó del 17 al 53 % sin y con pretratamiento por EO, respectivamente. 
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Figura 7. a) Concentración de carbamazepina en el ARH cruda, el 

efluente EO y el efluente del biofiltro; b) eficiencia de eliminación de 

carbamazepina en el proceso de OE, proceso de biofiltración y eficiencia 

de eliminación global. 
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Vale la pena señalar que la eliminación de CBZ en términos de 

concentración (976 ± 203 μg/l) lograda en este periodo es mayor que la 

concentración en la mayoría de las concentraciones reportadas para ARH 

y ARM, que están entre 0.1 y 5.68 μg/l, e incluso es similar a la 

concentración en algunas ARF (Tabla 1). 

Aunque la mejora de la eliminación global de CBZ fue de casi el 40 

%, al incluir un proceso de EO como pretratamiento, la eficiencia en el 

biofiltro disminuyó, porque depende del fenómeno de adsorción-desorción 

del CBZ, que fue dinámico en el biofiltro después de que el medio filtrante 

se saturó, y la eficiencia de eliminación final fue impulsada principalmente 

por la CHS y la concentración de CBZ del influente, lo que causó 

eficiencias negativas. 

La capacidad de adsorción de los medios de empaque es el resultado 

de unos pocos mecanismos de adsorción que pueden ocurrir de forma 

simultánea entre el material de empaque y la carbamazepina, incluidos 

los enlaces pi-pi, las interacciones hidrofóbicas y los enlaces de hidrógeno 

(Aghababaei, Azargohar, Dalai, Soltan, & Niu, 2021). Parece que una vez 

que la superficie del medio de empaque ha formado una sola capa por los 

enlaces de hidrógeno, se pueden formar múltiples capas debido al 

apilamiento de moléculas CBZ por interacción pi-pi, como lo propone Bizi 

(2019). Las interacciones pi-pi son enlaces relativamente débiles 

(Muguruma, 2018), que pueden romperse con facilidad debido a las 

fuerzas de cruce, como los cambios en la carga hidráulica y modificaciones 

en la concentración y el pH. Además, el comportamiento multicapa 

también está bien soportado por el modelo de Freunlich y el modelo SIPS 
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(una combinación de los modelos de Freunlich y Langmuir), a lo que se 

ajustó la adsorción de CBZ en el biofiltro. Este es un comportamiento que 

se ha observado en varios adsorbentes para CBZ (Décima et al., 2021). 

Por lo tanto, en las condiciones que se dan en los sistemas de tratamiento 

a escala real, donde la composición o concentración de CBZ es variable, 

así como el pH e incluso el caudal y por lo tanto la carga hidráulica, se 

pueden generar las condiciones para que las multicapas de CBZ se 

desorban fácilmente. 

Los resultados observados en este trabajo sobre la desorción de 

CBZ están más en concordancia con los de autores como Ouarda et al. 

(2018) y Dalahmeh et al. (2018), que informaron un fenómeno de 

desorción durante el tratamiento en un proceso biológico de un efluente 

pretratado por EO, que con los reportados por Rodríguez-Nava et al. 

(2016), quienes reportaron una eliminación parcial (50 %) de productos 

farmacéuticos (otros que carbamazepina) por EO como pretratamiento y 

la eliminación del 100 % mediante el tratamiento del efluente de EO por 

un proceso biológico de lodos activados. 

De acuerdo con estos resultados, sería importante evaluar un 

sistema híbrido donde la OE es una etapa posterior al tratamiento 

biológico, para evitar problemas de desorción. En tal sentido, Ouarda et 

al. (2018) encontraron que al usar un MBR, la eliminación de CBZ y 

venlafaxina es muy limitada (< 10 %), pero al someter el efluente 

biológicamente pretratado a EO, fue posible eliminar el 100 % de los EPs 

en 40 min y con 0.5 A (Nb/BDD). 
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Eliminación de macrocontaminantes mediante el proceso 
híbrido (electro-oxidación seguida de biofiltración) 

 
 

En cuanto a los macrocontaminantes (DQO y NH4+-N), el sistema 

combinado (EO + biofiltro) mostró los siguientes resultados: el proceso 

de EO no eliminó de modo significativo la DQO y el NH4+-N. Las eficiencias 

de remoción entre los días 67 y 128 de operación fueron de 2.5 y 16.9 

%, respectivamente (Figura 8). Se esperaba una pobre eficiencia de 

eliminación de DQO, y eso se puede atribuir a los compuestos orgánicos 

refractarios presentes en ARH que se transforman en parte en moléculas 

orgánicas menos complejas y más biodegradables que aún se miden como 

DQO. Durante la eliminación parcial de la DQO en el proceso 

electroquímico, la biodegradabilidad del efluente a menudo se mejora, lo 

que permite que un paso biológico posterior se desempeñe mejor. Por 

ejemplo, Wang, Hou, Zhang, Qi y Wang (2015) encontraron un 48 % de 

eficiencia de eliminación de DQO en 45 min de electrólisis, aplicando 75 

mA/cm2; pero la DBO5 tuvo una eliminación negativa del 64 %, lo que 

mejoró el valor de DBO5/DQO de 0.05 a 0.27. Desafortunadamente, en 

esta investigación no se midió la DBO5, por lo que no fue posible verificar 

que aumentara después de la EO. Sin embargo, se esperaba que el CBZ 

y otras moléculas recalcitrantes se transformaran. Por lo común, para 

mineralizar la DQO con EO como único proceso de tratamiento, se 

requiere un mayor tiempo de electrólisis y una mayor intensidad de 

corriente. Por ejemplo, Ghimire et al. (2019) eliminaron el 97.6 % de DQO 

de las aguas residuales domésticas con un experimento de siete horas a 

5 V (ánodo Pt) y alcanzó el 10 % de eliminación de DQO con 0.6 V. 

Martínez-Huitle, Dos-Santos, De-Araújo y Panizza (2012) encontraron 
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una eliminación del 100 % de DQO en 15 h para efluentes de colorantes 

utilizando un ánodo BDD, pH 10, 0.25 M HClO4 y 40 mA/cm2. Sin 

embargo, se han obtenido resultados menos efectivos, por ejemplo, Can 

(2014) alcanzó un 64.7 % de eliminación de DQO en 6 h de aguas 

residuales de la industria frutícola con una DQO inicial de 20 713 mg/l. 

 

 

Figura 8. Eliminación de materia orgánica y nitrógeno amoniacal en el 

sistema global (EO + biofiltro). 
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Sin embargo, la transformación de sustancias recalcitrantes y una 

eliminación parcial de DQO y NH4+-N en un proceso de OE es benéfico 

previo a un proceso biológico, de modo que este último pueda continuar 

la biodegradación de materia orgánica y nutrientes, y así evitar el 

desperdicio innecesario de productos químicos y energía (Mantzavinos & 

Psillakis, 2004; Oller et al., 2011). En este estudio, después de la EO, el 

proceso de biofiltración eliminó un promedio de 73.4 % de DQO y 98.8 % 

para NH4+-N, lo que da una eficiencia de eliminación global (EO + biofiltro) 

de macrocontaminantes desde el día 67 hasta el día 128 de operación de 

72 ± 13 % de DQO y 98.90 ± 0.7 % de NH4+-N. Estos resultados 

demuestran el beneficio de aplicar un sistema híbrido para la eliminación 

de contaminantes emergentes y macrocontaminantes, en lugar de un solo 

proceso biológico o de oxidación avanzada. 

 
 

Conclusiones 
 
 
Una concentración de carbamazepina de 10 000 μg/l no afectó el 

rendimiento de un biofiltro, empaquetado con astillas de madera de 

mezquite y roca volcánica en la eliminación de macrocontaminantes al 

tratar las aguas residuales hospitalarias (ARH) debido a la aclimatación 

de microorganismos y a las características del lecho filtrante que protege 

a la comunidad microbiana. 

El lecho filtrante mixto utilizado en este estudio (70 % tezontle, 30 

% astillas de madera de mezquite, V:V) mostró una capacidad de 

adsorción para carbamazepina de 19.84 μg/g. 
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El biofiltro empacado con mezquite y roca volcánica, y alimentado 

con ARH real (con 10 000 μg CBZ/l) presentó una eficiencia de eliminación 

de carbamazepina relacionada con la biotransformación de 17.2 ± 7.4 %, 

equivalente a 1 551 ± 664 μg CBZ/l de concentración. Esto es mayor que 

la concentración en la mayoría de los reportes para efluentes de ARH, 

ARM y ARF, que están entre 0.1 y 890 μg/l. 

El tratamiento híbrido mediante electro-oxidación, seguido de 

biofiltración alimentada con ARH real (enriquecida con 1 000 μg CBZ/l), 

mejoró la eliminación de carbamazepina, alcanzando hasta un 53 ± 5 %, 

y también mejoró la eliminación de materia orgánica y nitrógeno 

amoniacal alcanzando un 72 ± 13 % y un 99 %, respectivamente. Sin 

embargo, el proceso de biofiltración presentó un fenómeno de desorción 

influenciado por cambios en la concentración y la velocidad de filtración, 

lo que llevó a eficiencias de eliminación negativas en el proceso biológico. 

Se recomienda evaluar un sistema híbrido que aplique la electro-

oxidación como postratamiento después de la biofiltración para mejorar 

la eliminación de CBZ, evitando el proceso de desorción causado por 

cambios en la concentración inicial de CBZ del efluente utilizado para 

alimentar la unidad de biofiltración y/o debido a cambios en la CHS. 

Una consideración muy importante es el hecho de que se generarán 

varios metabolitos durante la degradación de CBZ. Dado que los 

subproductos pueden ser difíciles de medir y monitorear, las pruebas de 

toxicidad o el análisis COT pueden ayudar a garantizar que el tratamiento 

proporcione un efluente seguro para organismos con diferentes niveles de 

complejidad trófica. Se deben hacer esfuerzos en esta dirección no sólo 

con CBZ sino con cualquier contaminante emergente. 
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