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RESUMEN 

Los antibióticos (AB) son compuestos utilizados para tratar infecciones bacterianas en 

la medicina humana y veterinaria. Siendo uno de estos la oxitetraciclina (OTC), ampliamente 

utilizada en humanos, agricultura y acuicultura. Sin embargo, las heces de animales, que 

contienen residuos de OTC y otros AB, se utilizan principalmente como fertilizantes agrícolas. 

Estos antibióticos pueden infiltrarse en el suelo y, mediante la escorrentía, llegar a las aguas 

subterráneas, aguas superficiales y otros ecosistemas acuáticos. Por otro lado, los desechos 

humanos, que también contienen AB, se dirigen a las plantas de tratamiento de aguas 

residuales (PTAR) a través del alcantarillado doméstico. No obstante, las PTAR tienen una 

eficacia limitada para eliminar completamente los AB. En consecuencia, las aguas residuales 

tratadas se descargan en aguas superficiales, y los lodos generados se reutilizan como 

fertilizantes biológicos, lo que provoca la entrada de AB en el ciclo natural del agua y su 

posterior propagación en el suelo. 

Para eliminar los AB del medio ambiente, se han investigado varios métodos, como la 

oxidación avanzada, la electrocoagulación y la adsorción. Entre los diferentes métodos, el 

proceso de adsorción es un método eficiente debido a la alta superficie, porosidad y 

rentabilidad del adsorbente, siendo el biocarbón (BC) de madera una alternativa para la 

remoción de OTC. 

Este proyecto estudió el uso de un filtro en base a BC de madera a escala de 

laboratorio, con el fin de otorgar una idea conceptual de un sistema que podría ser escalado 

y así promover la remoción de AB en aguas residuales. Los objetivos del estudio fueron 

analizar la adsorción de OTC por BC en agua destilada; determinar la eficiencia de las alturas 

de lecho en la adsorción de OTC en el filtro; y calcular la conductividad hidráulica (k) que 

impulsa al diseño de un filtro optimizado. 

La capacidad de adsorción de OTC por BC, se evaluó mediante espectrofotometría 

UV-Vis utilizando diferentes concentraciones de OTC (10, 20, 30, 40 a 50 μg/mL). La 

adsorción de OTC por BC de madera fue más efectiva a bajas concentraciones; alcanzando 

una eficiencia de remoción del 83,3% para 10 µg/mL y del 67,7% para 20 µg/mL, a las 24 

horas de contacto con el BC.  

Columnas de filtración con diferentes alturas de lecho de BC (2,5 cm, 5 cm y 7,5 cm) 

fueron utilizadas para determinar la eficiencia de remoción del material, utilizando 40 mL de 

10 µg/mL de OTC. Después de una hora de contacto, se determinó en las muestras filtradas 

la eficiencia de remoción de los filtros. Se observaron diferencias significativas en la eficiencia 
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de remoción de OTC entre las diferentes alturas del lecho. Las columnas con mayor altura 

exhibieron una mayor eficiencia de remoción, siendo la de 7,5 cm la más óptima en términos 

de eficiencia (97%). Finalmente, k, se calculó mediante la ecuación de diseño en función del 

filtro que mostró la mayor eficiencia en la remoción de OTC y tiempo de residencia hidráulica 

(TRH). El análisis estadístico (ANOVA) confirmó que mayores alturas de lecho incrementaron 

el TRH, mejorando así la eficiencia de remoción. 

En conclusión, este estudio sugiere que los filtros en base a BC son una alternativa 

para la remoción de OTC en agua destilada, con un potencial significativo para ser escalado 

en condiciones reales, y contribuir a la gestión de AB y la mitigación de su impacto ambiental. 
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ABSTRACT 

Antibiotics (AB) are compounds used to treat bacterial infections in human and 

veterinary medicine. One of these is oxytetracycline (OTC), widely used in humans, agriculture 

and aquaculture. However, animal feces, which contain residues of OTC and other AB, are 

mainly used as agricultural fertilizers. These antibiotics can infiltrate the soil and, through 

runoff, reach groundwater, surface water and other aquatic ecosystems. On the other hand, 

human waste, which also contains AB, is directed to wastewater treatment plants (WWTPs) 

through domestic sewage. However, WWTPs have limited effectiveness in completely 

removing AB. Consequently, treated wastewater is discharged into surface water, and the 

generated sludge is reused as biological fertilizer, causing AB to enter the natural water cycle 

and subsequently spread in the soil. 

To remove AB from the environment, several methods have been investigated, such 

as advanced oxidation, electrocoagulation and adsorption. Among the different methods, the 

adsorption process is an efficient method due to the high surface area, porosity and cost-

effectiveness of the adsorbent, with wood biochar (BC) being an alternative for OTC removal. 

This project studied the use of a laboratory-scale wood BC-based filter in order to 

provide a conceptual idea of a system that could be scaled up to promote AB removal in 

wastewater. The goals of the study were to analyze the adsorption of OTC by BC in distilled 

water; determine the efficiency of bed heights in OTC adsorption in the filter; and calculate the 

hydraulic conductivity (k) that drives the design of an optimized filter. 

The adsorption capacity of OTC by BC was evaluated by UV-Vis spectrophotometry 

using different concentrations of OTC (10, 20, 30, 40 to 50 μg/mL). The adsorption of OTC by 

wood BC was more effective at low concentrations; a removal efficiency of 83.3% for 10 µg/mL 

and 67.7% for 20 µg/mL was achieved after 24 hours of contact with the BC. 

Filtration columns with different BC bed heights (2.5 cm, 5 cm and 7.5 cm) were used 

to determine the removal efficiency of the material, using 40 mL of 10 µg/mL OTC. After one 

hour of contact, the removal efficiency of the filters was determined in the filtered samples. 

Significant differences in the OTC removal efficiency were observed between the different bed 

heights. The columns with the highest height exhibited a higher removal efficiency, with the 

7.5 cm column being the most optimal in terms of efficiency (97%). Finally, k was calculated 

using the design equation based on the filter that showed the highest efficiency in OTC 

removal and hydraulic residence time (HRT). Statistical analysis (ANOVA) confirmed that 

higher bed heights increased HRT, thus improving removal efficiency. 
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In conclusion, this study suggests that BC-based filters are an alternative for OTC 

removal in distilled water, with significant potential to be scaled up under real-world conditions, 

and contribute to AB management and mitigation of its environmental impact. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 



6 

ÍNDICE DE CONTENIDOS 

CAPÍTULO I: INTRODUCCIÓN 10 

CAPÍTULO II: MARCO CONCEPTUAL 12 

2.1. El uso y destino de los antibióticos en el medio ambiente 13 

2.1.1. Antibiótico: Oxitetraciclina 13 

2.1.2. Entrada de oxitetraciclina al medio ambiente 14 

Figura 1. Transmisión ambiental de antibióticos e impacto en el medio ambiente. 
Los antibióticos se utilizan principalmente en hospitales y granjas, y algunos de 
ellos son eliminados por las plantas de tratamiento de aguas residuales, mientras 
que el resto se esparce en el medio ambiente. Los antibióticos que ingresan al 
medio ambiente tienen efectos adversos en la ecología y afectan la salud de los 
seres vivos. Obtenido y adaptado de Wang et al., 2023. 15 

2.1.3. Efectos de la oxitetraciclina en el medio ambiente 15 

2.1.4. Los efectos combinados de los contaminantes ambientales y los antibióticos 16 

2.2. Métodos para mitigar la contaminación por antibióticos 17 

Tabla 1. Métodos de remoción de antibióticos y mitigación de RAM. Adaptado 
de Wang et al., 2023. 18 

2.2.1. Filtración como alternativa para remoción de antibióticos 19 

Tabla 2. Remoción de antibióticos con diferentes materiales de BC. 20 

2.2.2. Configuración y puesta en marcha de filtros en base a biocarbón 21 

Figura 2. Configuración típica de filtros en base a biocarbón único (monocapa). 
Flecha gris indica el ingreso de afluentes de aguas residuales, la sección negra 
corresponde  al lecho filtrante de biocarbón, la zona gris representa la zona de 
drenaje y la flecha azul es el efluente tratado. Obtenido de Bautista et al., 2022.
 22 

A=V(L)K(h+L)t (ec. 1) 23 

Tabla 3. Efectos de los parámetros operacionales de filtros de lecho en la 
filtración. Adaptado de Cepa, 2003. 23 

CAPÍTULO III: MARCO NORMATIVO 25 

3.1. Normativa nacional e internacional 26 

Tabla 4. Revisión de los instrumentos normativos para la regulación de 
contaminantes en las descargas de aguas residuales en cuerpos de agua en 
Chile. Adaptado de la Biblioteca del Congreso Nacional, 2024. 27 

CAPÍTULO IV: PLANTEAMIENTO DEL PROBLEMA 29 

4.1. Problemática 29 

4.2. Pregunta de investigación 30 

4.3. Objetivos 30 

4.3.1. Objetivo general 30 

4.3.2. Objetivos específicos 30 

CAPÍTULO V: METODOLOGÍA 30 

5.1. Análisis de adsorción de OTC por biocarbón de madera comercial 30 

(ec. 2) 31 

y=mx+b (ec. 3) 31 

5.2. Eficiencia de remoción de OTC por filtros construidos con diferentes alturas de 
lecho 31 

Figura 3. Montaje de filtros, con diferentes alturas de columna a partir de tubo 



7 

falcon, filtro de papel, manguera en la parte inferior, válvula de control y lecho 
filtrante de BC con diferentes alturas. 32 

5.3. Determinación de conductividad hidráulica (k) de filtro en base a BC para remover 
OTC de agua destilada 33 

Figura 4. Dimensiones de filtro batch a escala de laboratorio de biocarbón, (A) 
dimensiones: L, altura de lecho de BC y h, calado medio de agua retenida a 
filtrar, A, área transversal del filtro. Adaptado de SudSostenible, 2014. 33 

CAPÍTULO VI: RESULTADOS Y DISCUSIÓN 34 

6.1. Análisis de adsorción de OTC por biocarbón de madera comercial 34 

Figura 5. Efecto de la concentración inicial de OTC y tiempo de contacto de BC 
sobre la remoción de OTC. (A), curvas de remoción de rosa (10 µg/mL), azul 
claro (20 µg/mL), verde (30 µg/mL), amarillo (40 µg/mL) y morado (50 µg/mL) de 
antibiotico. (B), Eficiencia de remoción de antibiótico a diferentes 
concentraciones a las 24 horas de contacto con BC. 35 

6.2. Eficiencia de remoción de OTC por filtros producidos en diferentes alturas de lecho
 36 

Tabla 5. Prueba de hipótesis para eficiencia de filtros en remoción de OTC.36 

Prueba de Tukey para eficiencias de filtros en remoción de OTC 37 

T=q(k,N-k)PCEni  (ec. 4) 37 

Tabla 6. Parámetros para calcular el estadístico T en las diferencias 
significativas de eficiencia de filtros en la remoción de OTC. 37 

Tabla 7. Comparación de pares en la eficiencia en diferentes alturas de lecho 
con el estadístico T. 38 

Figura 6. Eficiencia media de remoción de OTC por filtros en base a BC de 
diferentes alturas de lecho. Color verde, altura 2,5; rosa altura 5 cm; celeste 
altura 7,5 cm. 40 

Tabla 8. Prueba de hipótesis para eficiencia de filtros en remoción de OTC.40 

Tabla 9. Parámetros para calcular el estadístico T en las diferencias 
significativas de TRH. 40 

Tabla 10. Comparación de pares de TRH en filtros en diferentes alturas de 
lecho con el estadístico T. 41 

Tabla 11. Valores que utilizaron para calcular k. 44 

CAPÍTULO VII: CONCLUSIÓN 45 

CAPÍTULO VIII: RECOMENDACIONES 46 

REFERENCIAS BIBLIOGRÁFICAS 46 

ANEXOS 58 

ANEXO 1. Absorbancias de las soluciones de antibiótico en biocarbón de madera 
comercial. 58 

ANEXO 2. Concentraciones de antibiótico en el tiempo de contacto con BC. 62 

ANEXO 3. Eficiencias de remoción de antibiótico por BC en diferentes concentraciones.
 66 

ANEXO 4. Absorbancias de las muestras tomadas después de la filtración de agua 
destilada con AB en la columna de  biocarbón de madera comercial. 69 

ANEXO 5. Eficiencias medias de remoción de AB por filtro de BC. 70 

ANEXO 6. Curva de calibrado de AB a 353 nm. 71 

ANEXO 7. Análisis de varianza de dos factores con varias muestras por grupo: 
eficiencia de adsorción de OTC por BC en diferentes tiempos 71 



8 

ÍNDICE DE FIGURAS 

Figura 1. Transmisión ambiental de antibióticos e impacto en el medio ambiente. Los 
antibióticos se utilizan principalmente en hospitales y granjas, y algunos de ellos son 
eliminados por las plantas de tratamiento de aguas residuales, mientras que el resto se 
esparce en el medio ambiente. Los antibióticos que ingresan al medio ambiente tienen 
efectos adversos en la ecología y afectan la salud de los seres vivos. Obtenido y adaptado 
de Wang et al., 2023. 16 

Figura 2. Configuración típica de filtros en base a biocarbón único (monocapa). Flecha gris 
indica el ingreso de afluentes de aguas residuales, la sección negra corresponde  al lecho 
filtrante de biocarbón, la zona gris representa la zona de drenaje y la flecha azul es el 
efluente tratado. Obtenido de Bautista et al., 2022. 23 

Figura 3. Montaje de filtros, con diferentes alturas de columna a partir de tubo falcon, filtro 
de papel, manguera en la parte inferior, válvula de control y lecho filtrante de BC con 
diferentes alturas. 33 

Figura 4. Dimensiones de filtro batch a escala de laboratorio de biocarbón, (A) dimensiones: 
L, altura de lecho de BC y h, calado medio de agua retenida a filtrar, A, área transversal del 
filtro. Adaptado de SudSostenible, 2014. 34 

Figura 5. Efecto de la concentración inicial de OTC y tiempo de contacto de BC sobre la 
remoción de OTC. (A), curvas de remoción de rosa (10 µg/mL), azul claro (20 µg/mL), verde 
(30 µg/mL), amarillo (40 µg/mL) y morado (50 µg/mL) de antibiotico. (B), Eficiencia de 
remoción de antibiótico a diferentes concentraciones a las 24 horas de contacto con BC. 36 

Figura 6. Eficiencia media de remoción de OTC por filtros en base a BC de diferentes 
alturas de lecho. Color verde, altura 2,5; rosa altura 5 cm; celeste altura 7,5 cm. 41 

ÍNDICE DE TABLAS 

Tabla 1. Métodos de remoción de antibióticos y mitigación de RAM. Adaptado de Wang et 
al., 2023. 19 

Tabla 2. Remoción de antibióticos con diferentes materiales de BC. 21 

Tabla 3. Efectos de los parámetros operacionales de filtros de lecho en la filtración. 
Adaptado de Cepa, 2003. 24 

Tabla 4. Revisión de los instrumentos normativos para la regulación de contaminantes en 
las descargas de aguas residuales en cuerpos de agua en Chile. Adaptado de la Biblioteca 
del Congreso Nacional, 2024. 27 

Tabla 5. Prueba de hipótesis para eficiencia de filtros en remoción de OTC. 37 

Tabla 6. Parámetros para calcular el estadístico T en las diferencias significativas de 
eficiencia de filtros en la remoción de OTC. 38 

Tabla 7. Comparación de pares en la eficiencia en diferentes alturas de lecho con el 
estadístico T. 39 

Tabla 8. Prueba de hipótesis para eficiencia de filtros en remoción de OTC. 41 

Tabla 9. Parámetros para calcular el estadístico T en las diferencias significativas de TRH.
 41 

Tabla 10. Comparación de pares de TRH en filtros en diferentes alturas de lecho con el 
estadístico T. 42 

Tabla 11. Valores que utilizaron para calcular k. 45 

 

 



9 

ÍNDICE DE ECUACIONES 

(ec. 1) 24 

(ec. 2) 32 

(ec. 3) 33 

(ec. 4) 38 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

  

 



10 

CAPÍTULO I: INTRODUCCIÓN

 

Los AB, utilizados desde el siglo XX para combatir bacterias patógenas, han sido 

fundamentales en la prevención y tratamiento de enfermedades (Bacanlı et al., 2019; 

Hutchings et al., 2019). La introducción de los AB ha salvado millones de vidas, y su uso 

global superará las 100.000 toneladas al año 2030 (Patel et al., 2022; Wang et al., 2023). Sin 

embargo, el uso masivo de estos fármacos ha generado fugas ambientales inevitables (Chen 

et al., 2020). Muchos de estos compuestos no son completamente metabolizados ni 

absorbidos, y son excretados a través de las heces y orinas de humanos y animales que 

llegan a PTAR (Patel et al., 2022), y que en sus descargas permiten que se mezclen y se 

detecten en cuerpos de aguas como ríos, lagos y mares (Ishak et al., 2020; Gothwal et al., 

2015; Wei et al., 2011). Uno de los AB más utilizados en veterinaria es la OTC (Nayeri et al., 

2019). 

Los residuos de AB en el medio ambiente generan efectos que impactan en varios 

niveles y tipos de organismos. (Bacanlı et al., 2019; Petersen et al., 2021; Qian et al., 2021). 

En ambientes acuáticos, OTC puede inhibir la reproducción de las bacterias esenciales para 

los ciclos biogeoquímicos, afectando procesos ecológicos, la calidad del agua y 

contribuyendo a la eutrofización (Wang et al., 2021). Además, los efectos tóxicos de los AB 

alteran la fisiología y el comportamiento de peces y otros organismos acuáticos, 

comprometiendo la biodiversidad y el equilibrio ecológico (Wang et al., 2021). También en el 

ambiente promueven la aparición de genes de resistencia a antibióticos (GRA) en bacterias, 

generando cepas bacterianas multirresistentes que pueden transferir los GRA a otros 

microorganismos, incluidas bacterias patógenas (Barrantes et al., 2022). Esta propagación 

de GRA representa una amenaza para la salud pública, ya que las infecciones por bacterias 

resistentes son cada vez más difíciles de tratar (Lin et al., 2021; Shen et al., 2021; Guo et al., 

2022; Zhang et al., 2022). Esto se debe, en parte, a que las plantas de tratamiento de aguas 

residuales no eliminan eficazmente los AB (Cerqueira et al., 2019; Zhang et al., 2018). 

Además, en los hospitales, el aumento de infecciones causadas por bacterias 

multirresistentes limita las opciones terapéuticas, lo que ha motivado el desarrollo de vacunas 

y la búsqueda de nuevos AB (Lozano-Muñoz et al., 2021). Sin embargo, estos esfuerzos no 

han controlado la mortalidad, la morbilidad y los costos hospitalarios asociados (Lin et al., 

2021; Barreantes et al., 2022). 

Para mitigar esta contaminación, se han investigado varios métodos, como la 

oxidación avanzada (Lin et al., 2021), la adsorción (Jianguang et al., 2013a) y la 
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electrocoagulación (Nariyan et al., 2017). Entre ellos, la adsorción destaca por su alta 

eficiencia, simplicidad y bajo costo, sin generar lodos y permitiendo la recuperación del 

adsorbente (Almasi et al., 2017; Mousavi et al., 2017). El carbón activado es uno de los 

adsorbentes más estudiados por su alta superficie y capacidad de adsorción (Nayeri et al., 

2019), pero su costo elevado ha motivado la búsqueda de alternativas naturales, como la 

cáscara de nuez (Almasi et al., 2016b), Nasturtium officinale (Almasi et al., 2017) y avellana 

(Balarak et al., 2016). 

El BC, producido por pirólisis de material orgánico a temperaturas entre 300 y 800°C 

en ausencia de oxígeno (Steiner et al., 2017), se caracteriza por su gran superficie, baja 

densidad y alta porosidad (Nayeri et al., 2019), lo que lo convierte en un adsorbente eficaz. 

Su uso como medio filtrante ha despertado interés por mejorar la calidad del agua y de las 

aguas residuales (Perez et al., 2018). Además, el BC puede aumentar la eficiencia de los 

tratamientos y reducir la propagación de contaminantes en comparación con los sistemas 

convencionales, contribuyendo también al secuestro de carbono, lo que ayuda a mitigar el 

cambio climático (Dalahmeh et al., 2016). 

Las propiedades físicas, químicas y estructurales del BC, como la estabilidad, tamaño 

de poro, pH, capacidad de intercambio catiónico, fracción de cenizas y contenido mineral, 

varían según el tipo de material y las condiciones de producción (Steiner et al., 2016; He et 

al., 2016). Estudios previos han demostrado su eficacia para adsorber materia orgánica, 

tensioactivos, fósforo y nitrógeno en sistemas de tratamiento de aguas (Ye et al., 2019). No 

obstante, aún no se ha evaluado exhaustivamente el rendimiento del BC bajo diferentes 

condiciones operativas, como la altura del lecho filtrante y TRH en la remoción de 

oxitetraciclina. 

Las diferencias en k, área transversal y capacidad de adsorción del medio filtrante 

afectan la eficiencia de los filtros (Rolland et al., 2019). La variabilidad en la producción de 

aguas residuales en las diferentes fuentes genera fluctuaciones en las tasas de carga 

contaminante (CCT), lo que exige que los lechos filtrantes puedan soportar estas variaciones 

y mantener un rendimiento estable. Por ello, el diseño exitoso de filtros requiere comprender 

la capacidad de cada material filtrante para absorber diferentes concentraciones de AB. 

Este proyecto busca estudiar el uso de un filtro en base a BC de madera para remover 

OTC de agua destilada a escala de laboratorio, y de esta manera plantear un modelo 

conceptual para remoción de OTC en condiciones ideales. Aunque no propone una solución 

definitiva, pretende inspirar prácticas más sostenibles en la eliminación de AB y que se 

puedan escalar en un futuro. 
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CAPÍTULO II: MARCO CONCEPTUAL

 

2.1. El uso y destino de los antibióticos en el medio ambiente 

Los AB son compuestos químicos con efectos bactericidas o bacteriostáticos, los 

cuales se pueden aislar de bacterias u hongos, como también existe la posibilidad de 

sintetizarlos de manera química (Kumar et al., 2019). El desarrollo de AB se considera uno 

de los avances médicos más significativos del siglo XX (Hutchings et al., 2019). Desde el 

descubrimiento de la penicilina, los AB han vivido una época dorada de desarrollo (Wang et 

al., 2021). Se han identificado y utilizado diversos tipos de AB en la prevención y tratamiento 

de enfermedades, consolidándose como un pilar en la atención médica moderna (Laws et al., 

2019). Actualmente, existen más de 150 AB que, según su estructura química, se clasifican 

en aminoglucósidos, quinolonas, macrólidos, β-lactámicos, entre otros (Tasho et al., 2016). 

Los mecanismos de acción de estos compuestos incluyen: (1) inhibir la síntesis de la pared 

celular bacteriana, (2) alterar la permeabilidad de la membrana celular, (3) interferir en la 

síntesis de proteínas y (4) inhibir la replicación y transcripción del ADN (Hutchings et al., 

2019). Además de su uso clínico, los AB han encontrado aplicaciones en la agricultura, donde 

se emplean para controlar plagas, prevenir enfermedades y como aditivos alimentarios que 

promueven el crecimiento del ganado (Hao et al., 2014; Zhou et al., 2014), así como en la 

acuicultura para prevenir enfermedades en peces (Leal y Woywood, 2007). 

2.1.1. Antibiótico: Oxitetraciclina 

La OTC, parte de la familia de las tetraciclinas, se ha consolidado como uno de los AB 

más exitosos en los últimos 50 años (Ishak et al., 2022). Desde la identificación de la 

clortetraciclina en 1948, obtenida a partir de extractos de Streptomyces aureofaciens, se han 

desarrollado numerosos análogos, tanto naturales como semisintéticos, que han encontrado 

aplicaciones clínicas significativas (McManus et al., 2002). Este grupo de antibióticos ha sido 

fundamental en el tratamiento de infecciones bacterianas, destacándose por su amplio 

espectro antibiótico, su accesibilidad oral y su bajo costo (Ishak et al., 2022). Además de su 

uso en la medicina humana, las tetraciclinas se emplean extensamente en la agricultura para 

tratar infecciones bacterianas en plantas, en la acuicultura durante el crecimiento de peces 

(Ishak et al., 2022). Sin embargo, debido a este uso intensivo y prolongado, la resistencia a 

las tetraciclinas ha emergido en las últimas décadas como un problema crítico en la 

efectividad de esta clase de AB, como la tetraciclina, oxitetraciclina y doxiciclina (Chopra et 

al., 2001; Schnappinger et al., 1996, Qian et al., 2021). 
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El mecanismo de acción de la oxitetraciclina se basa en la inhibición de la síntesis de 

proteínas en las bacterias, porque se une a la subunidad 30S del ribosoma bacteriano, 

interfiriendo con el proceso de traducción (Hutchings et al., 2019; Lin et al., 2021). A diferencia 

de los antibióticos bactericidas que matan directamente a las bacterias, la oxitetraciclina tiene 

un efecto bacteriostático, esto significa que detiene el crecimiento y la multiplicación de las 

bacterias, es efectiva contra una variedad de bacterias Gram positivas y Gram negativas, así 

como contra algunos microorganismos atípicos, como clamidias y micoplasmas (Qian et al., 

2021). Esto la hace útil en el tratamiento de diversas infecciones bacterianas. 

2.1.2. Entrada de oxitetraciclina al medio ambiente 

La OTC, como otros AB, llega al medio ambiente principalmente a través de las 

excreciones humanas y animales (Aydin et al., 2019). Cuando las personas consumen AB, 

una parte significativa de estos fármacos no se metaboliza completamente y es excretada a 

través de las heces y la orina (Wang et al., 2023). Se ha observado que el AB solimicina se 

excreta en un 76,5% por las heces y en un 14,1% por la orina (MacLauchlin et al., 2018). 

Estos desechos, transportados por las aguas residuales, llegan a las PTAR, donde los 

sistemas convencionales de tratamiento no logran eliminar por completo los antibióticos 

(Aydin et al., 2019; Behera et al., 2011). 

Además, la presencia de AB, como la OTC, afecta el funcionamiento de las PTAR 

porque estos compuestos pueden inhibir el crecimiento o matar microorganismos encargados 

de degradar el nitrógeno y el carbono, componentes esenciales en los procesos de 

depuración de aguas residuales y como resultado, la eficiencia de las plantas disminuye, 

comprometiendo la calidad del agua tratada. Estas aguas tratadas, al ser descargadas en 

ríos y lagos, contienen residuos de estos antibióticos, contribuyendo a su propagación en el 

ambiente acuático. (Aydin et al., 2019) (Figura 1). 

Otra vía importante es el uso de estiércol y excrementos de ganado, que contienen 

AB administrados para fines veterinarios. Estos residuos, utilizados como fertilizantes en la 

agricultura, permiten que los antibióticos se infiltren en el suelo y alcancen cuerpos de agua 

subterráneos y superficiales a través de la escorrentía (Bombaywala et al., 2021) (Figura 1). 

En China, por ejemplo, las descargas de AB se concentran en las heces humanas y del 

ganado, representando el 57,6% y el 42,6% respectivamente (Chen et al., 2020). 

Adicionalmente, el vertido de OTC en lagos y ríos por prácticas agrícolas, ganaderas 

y acuícolas ha provocado la liberación de grandes cantidades de estos compuestos al medio 

acuático (Wang et al., 2023) (Figura 1). Se ha estimado que en China se liberaron 5711 
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toneladas de AB en sus cuerpos de agua (Cai et al., 2022). Este ciclo de contaminación se 

agrava con la reutilización de lodos como fertilizantes, que contribuyen a la reintroducción de 

los AB en el suelo y el agua (Langbehn et al., 2021). Como resultado, los AB se han detectado 

en aguas residuales, superficiales, subterráneas y potables, así como en suelos, con 

concentraciones que van desde nanogramos hasta miligramos por litro (Yao et al., 2021; 

Kovalakova et al., 2020). 

 

Figura 1. Transmisión ambiental de antibióticos e impacto en el medio ambiente. Los 

antibióticos se utilizan principalmente en hospitales y granjas, y algunos de ellos son 

eliminados por las plantas de tratamiento de aguas residuales, mientras que el resto se 

esparce en el medio ambiente. Los antibióticos que ingresan al medio ambiente tienen efectos 

adversos en la ecología y afectan la salud de los seres vivos. Obtenido y adaptado de Wang 

et al., 2023. 

2.1.3. Efectos de la oxitetraciclina en el medio ambiente 

La creciente presencia de AB, como la OTC en los ambientes acuáticos genera 

impactos ambientales debido a su uso intensivo en la acuicultura, la medicina humana y 

veterinaria (Wang et al., 2023). Estos compuestos, utilizados para combatir infecciones 

bacterianas (Zhou et al., 2018), impactan en las comunidades microbianas al eliminar o inhibir 

el crecimiento de bacterias susceptibles (Wang et al., 2021). Esta presión selectiva no solo 

reduce la biodiversidad microbiana, sino que también favorece la proliferación de bacterias 
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resistentes a los antibióticos, lo que implica riesgos para la salud pública y animal (Martins et 

al., 2010; Lei et al., 2021). 

La reducción de la diversidad microbiana tiene implicaciones graves para los procesos 

ecológicos fundamentales, como la descomposición de la materia orgánica y el reciclaje de 

nutrientes, así como la desaparición de bacterias esenciales para el ciclo del nitrógeno (Li et 

al., 2024). La inhibición de estas bacterias debido a la OTC provoca la acumulación de 

nitratos, desencadenando procesos de eutrofización que pueden llevar a la proliferación de 

algas y cianobacterias, como las mareas rojas (Stark et al., 2004). Estos eventos no solo 

afectan el equilibrio ecológico, sino que también generan riesgos para la salud humana y 

animal, ya que las cianobacterias liberan microcistinas que pueden ser altamente tóxicas 

(Wang et al., 2023; Xu et al., 2021). 

El impacto de la OTC no se limita al ciclo de nitrógeno, sino que también altera el ciclo 

del carbono, las bacterias responsables de la descomposición de materia orgánica (Li et al., 

2024). Esto provoca la acumulación de materia orgánica en los sedimentos, lo que, aunque 

inicialmente podría parecer positivo por la reducción de gases de efecto invernadero como el 

CO₂ y el CH₄, en realidad puede generar problemas adicionales (Li et al., 2024). La 

acumulación excesiva de materia orgánica puede derivar en la acidificación del agua y la 

emisión de gases tóxicos, como el H₂S, lo que perjudica aún más a los ecosistemas acuáticos 

(Brandt et al., 2010). 

Además, la presencia de AB como la OTC también tiene efectos directos sobre los 

organismos acuáticos. Los estudios muestran que peces como el pez cebra, un modelo 

común en investigaciones toxicológicas, son afectados tanto a nivel fisiológico como 

comportamental (Wang et al., 2023). La exposición prolongada a la OTC altera hormonas 

como la tiroidea y la serotonina, afectando el desarrollo y comportamiento de estos animales 

(Li et al., 2020). También se ha observado daño en su microbioma intestinal, debilitando la 

barrera intestinal y deteriorando su salud general (Zhou et al., 2018; Zhao et al., 2021). Estos 

efectos no son exclusivos de los peces, ya que también se han documentado impactos en 

anfibios y mamíferos, lo que magnifica el problema (Peltzer et al., 2017). 
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2.1.4. Los efectos combinados de los contaminantes ambientales y los antibióticos 

Las actividades humanas han liberado múltiples contaminantes al medio ambiente, 

entre ellos microplásticos (MP), metales pesados, compuestos fluorados y pesticidas. Los 

microplásticos, como contaminante ambiental emergente, han captado considerable 

atención, siendo ampliamente observados en cuerpos de agua (Dobrijevic et al., 2016; Luo et 

al., 2019). Investigaciones recientes han descubierto que los AB pueden ser adsorbidos por 

estos plásticos de menos de 5 micrones de tamaño (Guo et al., 2019; Li et al., 2018). Esta 

adsorción puede incrementar la toxicidad del AB en organismos acuáticos. Por ejemplo, 

Gonzalez-Pleiter et al. (2021) observaron que 50 mg/mL de diferente microplásticos podían 

adsorber azitromicina y claritromicina, lo que inhibió significativamente el crecimiento y el 

contenido de clorofila de las cianobacterias. Asimismo, se encontró que las almejas 

aumentaban la acumulación de OTC y florfenicol cuando se añadían 0,26 mg/L de 

microplásticos de poliestireno (Wang et al., 2020; Zhou et al., 2020). Además, la 

inmunotoxicidad de estos AB se incrementó notablemente en las almejas al adicionar 26 mg/L 

de microplásticos de poliestireno de 500 nm (Zhou et al., 2021). Este fenómeno podría 

traducirse en una mayor bioacumulación de AB en los humanos a través de la cadena 

alimentaria, planteando riesgos potenciales para la salud. 

El estiércol animal, utilizado como fertilizante en la agricultura, puede contener 

residuos de AB que afectan el destino de los pesticidas, como los herbicidas (Jiang et al., 

2021). Por ejemplo, el norfloxacino inhibe la degradación de herbicidas en concentraciones 

ambientales en medios acuáticos (Wang et al., 2021), lo que implica que la coexistencia de 

AB y pesticidas podría exacerbar la persistencia de estos últimos, incrementando el riesgo 

ambiental. Se ha observado que una mezcla de amoxicilina, sulfametoxazol, tetraciclina y 

ciprofloxacino tiene un efecto sinérgico con el herbicida glifosato en Microcystis aeruginosa, 

promoviendo la síntesis de microcistinas y la formación de floraciones algales (Xu et al., 

2021). Esto demuestra que la coexistencia de otros contaminantes y AB en el ambiente podría 

incrementar los riesgos ocultos para la seguridad ecológica (Wang et al., 2023). 

2.2. Métodos para mitigar la contaminación por antibióticos 

En respuesta al problema global de la contaminación por AB, la degradación de estos 

en el medio ambiente es uno de los pasos más cruciales para mitigar sus efectos negativos. 

Como lo señala Wang et al. (2023), es esencial abordar esta problemática debido al impacto 

que tiene tanto en los ecosistemas como en la salud pública. Además, dado el riesgo que 

representa la RAM a nivel mundial, es fundamental comprender la eficacia de las estrategias 
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actuales de eliminación de antibióticos, así como desarrollar nuevas técnicas para su 

tratamiento. (Wang et al., 2023). 

Actualmente, la mayor parte de la eliminación de antimicrobianos, ocurre en las 

plantas de tratamiento de aguas residuales. Sin embargo, aunque estas plantas pueden 

reducir significativamente la cantidad de bacterias presentes en el agua, su capacidad para 

eliminar eficazmente los AB sigue siendo limitada. (Hassoun-Kheir et al., 2020; Wang et al., 

2021). 

Dado este escenario, enfocar los esfuerzos en mitigar la resistencia a los AB mediante 

la eliminación de los AB en el medio ambiente podría resultar una estrategia más efectiva. 

Diversos estudios han sugerido que métodos como los humedales artificiales (CW, por sus 

siglas en inglés), los procesos de oxidación avanzada (AOP), los procesos de membrana y 

las celdas de combustible microbianas (MFC) son enfoques prometedores para la eliminación 

de estos contaminantes (Ren et al., 2021; Amhed et al., 2021; Zhou et al., 2020). Estos 

métodos (Tabla 1) han demostrado ser relativamente eficientes para eliminar tanto los AB 

como los GRA, lo que los convierte en opciones viables para enfrentar este desafío ambiental. 

(Wang et al., 2023). 
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Tabla 1. Métodos de remoción de antibióticos y mitigación de RAM. Adaptado de Wang et al., 

2023. 

Método de 

remoción 

Características Ventajas Desventajas 

AOP Son tecnologías que 

emplean oxidantes 

altamente reactivos, 

como radicales libres, 

para descomponer 

contaminantes orgánicos 

complejos, incluidos los 

antibióticos. Estos 

procesos incluyen 

métodos como el proceso 

Fenton, la fotocatálisis y 

la activación de 

persulfato. (Wang et al., 

2020). 

Alta eficiencia en la 

descomposición de 

compuestos orgánicos 

complejos (Li et al., 

2024). Reduce la 

presencia de 

contaminantes y hace 

el agua más segura 

(Leng et al., 2020). Se 

pueden combinar con 

otros métodos para 

aumentar la eficacia 

(Phoon et al., 2020). 

Costos de operación 

elevados (Wang et al., 

2021). Necesidad de 

monitoreo para evitar 

subproductos tóxicos 

(Wang et al., 2021). Puede 

no eliminar completamente 

los antibióticos (Wang et 

al., 2021). 

CW Emplean plantas 

acuáticas, 

microorganismos y 

sustratos naturales para 

captar y descomponer 

contaminantes orgánicos 

como los antibióticos, 

usando adsorción y 

degradación microbiana 

(Fang et al., 2017; Lv et 

al., 2022). 

Bajo costo de 

operación y 

sostenibilidad (Chen et 

al., 2016). Uso de 

procesos naturales 

para remoción de 

contaminantes (Lv et 

al., 2022). Eficiencia 

de eliminación de 

antibióticos mediante 

Eficacia variable según 

factores ambientales 

(Chen et al., 2016). 

Acumulación de genes de 

resistencia en el ambiente 

(Avila et al., 2021). 
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procesos naturales 

(Sabri et al., 2021). 

MFC Aprovechan 

microorganismos para 

degradar contaminantes 

y generar electricidad. 

Pueden combinarse con 

otros procesos, como 

Fenton o CW, para mayor 

eficacia (Jiang et al., 

2021; Yang et al., 2022). 

Biotecnología verde 

que elimina 

antibióticos y genera 

energía (Cheng et al., 

2020). Mejora la 

eliminación de 

antibióticos y reduce 

emisiones de gases 

cuando se combina 

con CW o Fenton (Xu 

et al., 2021) 

Costos altos de materiales 

y complejidad en la 

implementación (Long et 

al., 2022). La eficiencia 

depende de factores 

específicos, como 

resistencia externa e 

intensidad de corriente 

(Long et al., 2021). 

2.2.1. Filtración como alternativa para remoción de antibióticos 

Durante las últimas dos décadas, se han intensificado los esfuerzos por promover una 

economía circular en el sector del agua, enfocándose en la búsqueda de tecnologías 

sostenibles para el tratamiento de aguas residuales. En este contexto, la filtración se presenta 

como una alternativa económicamente viable para la eliminación de AB en aguas residuales 

provenientes de diversas fuentes, contribuyendo así a una menor huella de carbono en 

comparación con tecnologías más convencionales (Frazer et al., 2008; Li et al., 2018). 

Recientemente, la reutilización y el reciclaje de materiales desechados como adsorbentes 

para el tratamiento de aguas residuales han cobrado relevancia, proporcionando estrategias 

sinérgicas que impulsan la economía circular tanto en el sector del agua como en el de 

residuos (Hossain et al., 2020). 

Un ejemplo notable de material adsorbente a partir de desechos es el BC, una 

sustancia similar al carbón obtenida mediante la descomposición térmica de biomasa, es 

decir, materiales orgánicos provenientes de residuos agrícolas y forestales en ausencia de 

oxígeno (proceso de pirólisis). Este material, se utiliza ampliamente como fertilizante, 

contribuyendo al acondicionamiento del suelo (Ennis et al., 2012; Lee et al., 2013). Sin 

embargo, estudios recientes han revelado su potencial como medio filtrante en el tratamiento 

de aguas residuales, gracias a su gran área superficial, alta porosidad y grupos funcionales 

reactivos en su superficie (Yang et al., 2020). El BC ha sido empleado en el tratamiento de 
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diversas fuentes de agua, incluidas aguas pluviales (Miles et al., 2015; Babar et al., 2019), 

aguas residuales municipales y agrícolas (Mandal et al., 2017), así como en aguas residuales 

industriales (Hussain et al., 2017). Además, tecnologías de tratamiento como los humedales 

artificiales (CW) han incorporado el BC como medio filtrante, demostrando su efectividad en 

la eliminación de contaminantes orgánicos e inorgánicos del agua, incluyendo los AB (Tabla 

2) (Bautista et al., 2022; Chuanren et al., 2021; Moussavi et al., 2013; Nayeri et al., 2019; 

Patel et al., 2022; Zhang et al., 2018; Zhao y Lang, 2018). 

Tabla 2. Remoción de antibióticos con diferentes materiales de BC. 

Material del BC AB Eficiencia de 

remoción (%) 

Referencia 

Maíz OTC 99 Nayeri et al., 2019. 

Caña FF* No calculan Zhao y Lang, 2018. 

Madera TC** No calculan Zhao y Lang, 2018. 

BC inducido AMX*** 76-92 Moussavi et al., 2013. 

CA-NaOH producido a 

partir de cáscaras de 

nueces de macadamia 

TC 19,79 Martins et al., 2015. 

*Florfenicol. **Tetraciclina. ***Amoxicilina. 

2.2.2. Configuración y puesta en marcha de filtros en base a biocarbón 

Varios sistemas de tratamiento de aguas residuales han incorporado el BC como 

material filtrante en sus configuraciones para la eliminación de contaminantes orgánicos, 

inorgánicos y microbiológicos de las aguas grises (Grünewald et al., 2020). Un diseño común 

de los filtros monocapa de BC o de BC único consiste en un recipiente cilíndrico, fabricado en 
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plástico y vidrio, que se compone de cuatro partes: una entrada de afluentes, una capa de 

biocarbón, una zona de drenaje y una salida de efluentes (Figura 2). 

En contraste, los filtros multicapa utilizan diferentes tipos de medios filtrantes 

dispuestos en capas. Esta configuración presenta varias ventajas significativas. Al incorporar 

una combinación de diferentes materiales, cada uno diseñado para eliminar tipos específicos 

de contaminantes, los filtros multicapa son capaces de abordar una gama más amplia de 

sustancias. A medida que el agua fluye a través de cada capa, se producen simultáneamente 

distintos procesos de eliminación, como adsorción, sedimentación y filtración, lo que aumenta 

la eficiencia general del sistema. La disposición en capas también permite optimizar el flujo 

del agua a través del filtro, minimizando la obstrucción y prolongando la vida útil del medio 

filtrante, ya que cada capa puede manejar una carga de contaminantes específica, reduciendo 

así la saturación de un solo medio. (Bautista et al., 2022). 

Pero en general, para ambos sistemas de filtración de columna el agua fluye hacia 

abajo bajo condiciones no saturadas e intermitentes. La mayoría de los estudios han utilizado 

una profundidad de lecho de 2,5 cm en la sección inferior del filtro para facilitar el flujo de las 

aguas residuales entrantes y salientes; no obstante, también se han reportado profundidades 

de 5 cm (Dalahmeh et al., 2016) y 1,4 cm (Biruktawit et al., 2019). Biruktawit et al. (2019) y 

Adonadaga et al. (2020) también emplearon alturas de lecho más reducidas. La altura típica 

del filtro oscila entre 55 y 70 cm, y aunque Bautista et al. (2022) no ofrece una justificación 

específica, se presume que columnas de mayor longitud proporcionan un tiempo de contacto 

más prolongado entre el biocarbón y las aguas residuales, lo que favorece la adsorción de 

contaminantes (Dalahmeh et al., 2016). Sin embargo, este aspecto no ha sido estudiado 

directamente en relación con la adsorción de AB. 

 

Figura 2. Configuración típica de filtros en base a biocarbón único (monocapa). Flecha gris 

indica el ingreso de afluentes de aguas residuales, la sección negra corresponde al lecho 

filtrante de biocarbón, la zona gris representa la zona de drenaje y la flecha azul es el 

efluente tratado. Obtenido de Bautista et al., 2022. 



22 

La capacidad de los filtros para eliminar contaminantes varía entre materiales filtrantes 

debido a diferencias en características como permeabilidad o conductividad hidráulica (k), 

área de superficie específica, reactividad y capacidad de adsorción (Rolland et al., 2019). 

Además, la producción de aguas residuales de diferentes fuentes varía diariamente, 

semanalmente y estacionalmente, lo que conduce a una variabilidad en las tasas de carga 

contaminante (CCT) y las tasas de carga hidráulica (HLR) de los sistemas de tratamiento de 

aguas residuales. En condiciones peack, esto puede ocasionar una avería temporal del filtro, 

fenómeno conocido como fallo episódico (Beala et al., 2008). Por lo tanto, es esencial que el 

lecho filtrante posea la capacidad de soportar variaciones en HLR y CCT, manteniendo un 

rendimiento de tratamiento estable y resiliente. En consecuencia, un diseño exitoso requiere 

un conocimiento profundo sobre la capacidad del material filtrante para amortiguar altas 

variaciones en el flujo de agua y la carga contaminante producidas por los parámetros 

operacionales del filtro (Tabla 3) y está dado por la ecuación de diseño (ec. 1) (Sudsostenible, 

2014): 

  𝐴 =
𝑉(𝐿)

𝐾(ℎ+𝐿)𝑡
 (ec. 1) 

donde: 

𝐴  𝑒𝑠 𝑒𝑙 á𝑟𝑒𝑎 𝑑𝑒 𝑙𝑎 𝑠𝑒𝑐𝑐𝑖ó𝑛 𝑡𝑟𝑎𝑛𝑠𝑣𝑒𝑟𝑠𝑎𝑙, 

𝐿 𝑒𝑠 𝑙𝑎 𝑎𝑙𝑡𝑢𝑟𝑎 𝑑𝑒𝑙 𝑙𝑒𝑐ℎ𝑜, 

𝐾 𝑒𝑠 𝑙𝑎 𝑐𝑜𝑛𝑑𝑢𝑐𝑡𝑖𝑣𝑖𝑑𝑎𝑑 ℎ𝑖𝑑𝑟á𝑢𝑙𝑖𝑐𝑎 𝑑𝑒𝑙 𝑚𝑒𝑑𝑖𝑜 𝑝𝑜𝑟𝑜𝑠𝑜 

𝑡 𝑒𝑠 𝑡𝑖𝑒𝑚𝑝𝑜 𝑞𝑢𝑒 𝑡𝑎𝑟𝑑𝑎 𝑒𝑛 𝑝𝑒𝑟𝑐𝑜𝑙𝑎𝑟 

ℎ 𝑒𝑠 𝑒𝑙 𝑐𝑎𝑙𝑎𝑑𝑜 𝑚𝑒𝑑𝑖𝑜 𝑑𝑒𝑙 𝑣𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒𝑛 𝑡𝑒𝑚𝑝𝑜𝑟𝑎𝑙 𝑠𝑜𝑏𝑟𝑒 𝑒𝑙 𝑓𝑖𝑙𝑡𝑟𝑜 (𝑡í𝑝𝑖𝑐𝑎𝑚𝑒𝑛𝑡𝑒 𝑚𝑒𝑛𝑜𝑟 𝑎 2). (SudSo

stenible, 2014). 
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Tabla 3. Efectos de los parámetros operacionales de filtros de lecho en la filtración. 

Adaptado de Cepa, 2003. 

Parámetro operacional Efecto en la filtración 

Velocidad de filtración Este parámetro determina la velocidad a la que el agua 

atraviesa el medio filtrante y afecta directamente la eficiencia 

en la remoción de contaminantes. A menores velocidades, se 

favorece una mejor calidad de filtración, ya que el tiempo de 

contacto, TRH entre el agua y el lecho aumenta, permitiendo 

una mayor retención de partículas. 

Granulometría del medio 

filtrante, conductividad 

hidráulica, k 

La selección del tamaño de grano en el lecho influye en la 

capacidad del filtro para capturar diferentes tipos de 

partículas. Partículas de menor diámetro favorecen la 

retención de partículas más finas, pero a expensas de una 

mayor pérdida de carga y la necesidad de un mantenimiento 

más frecuente. 

Caudal El caudal influye en la tasa de filtración y, al igual que la 

velocidad, impacta en el rendimiento del filtro. El control 

adecuado del caudal permite optimizar la eficiencia sin 

comprometer la capacidad de procesamiento del sistema. 

Altura de lecho filtrante (L) La altura del lecho es fundamental, ya que determina el 

tiempo de residencia hidráulico, que es el tiempo durante el 

cual el agua permanece en contacto con el medio filtrante. 

Una mayor altura permite un contacto más prolongado, 

mejorando la remoción de partículas. 

La altura del lecho filtrante es un parámetro importante en el diseño de filtros de BC, 

especialmente cuando se busca la remoción de contaminantes específicos, como los AB 

presentes en aguas residuales. Esta altura no solo influye en la eficiencia de la remoción de 
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contaminantes, sino también en la dinámica de flujo, la pérdida de carga y la vida útil del filtro, 

lo que hace esencial su estudio y optimización (Sud et al., 2008). 

La altura del lecho influye en la concentración de AB a lo largo de la columna de 

biocarbón. Con una altura suficiente, es posible establecer un gradiente de concentración 

desde la entrada hasta la salida del filtro, lo que facilita que la zona de adsorción se mantenga 

activa en diferentes niveles de profundidad en el lecho. Además, una mayor altura permite la 

formación de una "zona de agotamiento", en la que el BC cercano a la salida se mantiene 

limpio más tiempo, lo que ayuda a prolongar la vida útil del filtro y permite que la remoción de 

AB sea más sostenida a lo largo del tiempo, también está directamente relacionada con la 

pérdida de carga, que es la caída de presión que el agua experimenta al pasar por el filtro. A 

medida que la altura del lecho aumenta, la resistencia al flujo del agua también aumenta, lo 

que puede ralentizar la velocidad de filtración y afectar el caudal. Este fenómeno es relevante 

en sistemas que requieren un flujo constante para evitar la saturación del filtro y asegurar que 

la remoción de AB ocurra de manera eficiente. Encontrar una altura adecuada permite lograr 

el equilibrio entre una alta capacidad de adsorción y una pérdida de carga manejable (Grupta 

et al., 2009). 
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CAPÍTULO III: MARCO NORMATIVO

 

3.1. Normativa nacional e internacional 

El uso excesivo de AB en la producción de alimentos y en la población ha generado 

preocupación a nivel mundial. En respuesta, la Organización Mundial de la Salud (OMS) ha 

creado el Plan de Acción Mundial sobre Resistencia a los Antimicrobianos. En la Unión 

Europea, el Reglamento (UE) 2019/6 regula el uso de medicamentos veterinarios, incluyendo 

antibióticos, bajo la supervisión de profesionales veterinarios (BCN, 2021). En Estados 

Unidos, se ha implementado la Estrategia Nacional para combatir las bacterias resistentes a 

los AB desde 2014, junto con el Plan de Acción Nacional 31 actualizado para el período 2020-

2025. Los Centros para el Control y Prevención de Enfermedades también trabajan en la 

Iniciativa de Soluciones de Resistencia a los Antibióticos. 

Esta situación resalta la creciente necesidad de controlar no solo el uso de AB en la 

producción animal y humana, sino también su impacto en el medio ambiente, donde los 

residuos de estos medicamentos pueden contaminar cuerpos de agua y contribuir a la 

resistencia antimicrobiana. En este contexto, el Programa de las Naciones Unidas para el 

Medio Ambiente (PNUMA) desempeña un papel vital, centrándose en varias áreas clave para 

mitigar la contaminación por antibióticos. A través de investigaciones colaborativas, el 

PNUMA monitorea la presencia de antibióticos en ecosistemas y estudia sus efectos sobre la 

salud ambiental y la RAM, incluyendo la entrada de residuos farmacéuticos en el medio 

ambiente a través de aguas residuales y desechos industriales (United Nations, 2021). 

Además, el PNUMA apoya a los gobiernos en la creación y aplicación de políticas que 

buscan reducir la liberación de antibióticos en el entorno. Sin embargo, la situación en Chile 

es preocupante. A pesar de contar con normativas (Tabla 4), como el Decreto 90/2001 del 

Ministerio de la Secretaría General de la Presidencia, que regula la emisión de contaminantes 

en las descargas de residuos líquidos, estas no contemplan límites específicos para la 

descarga de antibióticos. Esto se justifica por la falta de reconocimiento del impacto de estos 

compuestos en la calidad del agua y la vida acuática en el momento de la formulación de la 

normativa. 

La ausencia de límites de descarga para AB, reflejada en decretos como el 46/2003 y 

el 609/2004, implica que la regulación se ha centrado en contaminantes convencionales, 

dejando un vacío crítico en la protección de los ecosistemas acuáticos. Como se observa, no 
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hay diferencias normativas entre las regiones que cuentan con regulaciones respecto al uso 

de AB, ni se requiere autorización veterinaria para los tratamientos, lo que contribuye al uso 

excesivo en comparación con países del hemisferio norte (Silva y Soto, 2022). 

Tabla 4. Revisión de los instrumentos normativos para la regulación de contaminantes en las 

descargas de aguas residuales en cuerpos de agua en Chile. Adaptado de la Biblioteca del 

Congreso Nacional, 2024. 

Normativa Justificación 

Decreto 90/2001 Ministerio 

de la Secretaría General de la 

Presidencia, ESTABLECE 

NORMA DE EMISIÓN PARA 

LA REGULACIÓN DE 

CONTAMINANTES 

ASOCIADOS A LAS 

DESCARGAS DE 

RESIDUOS LÍQUIDOS A 

AGUAS MARINAS Y 

CONTINENTALES 

SUPERFICIALES 

Regula descargas de contaminantes en aguas 

superficiales, centrándose en parámetros como la DBO5, 

sólidos suspendidos, pH, metales pesados y otros 

compuestos contaminantes. Sin embargo, este decreto 

no contempla límites específicos para la descarga de 

antibióticos, lo cual puede justificarse considerando que, 

en el momento de su formulación y publicación, el 

principal enfoque regulador estaba en los contaminantes 

orgánicos y metales, debido a su impacto inmediato y 

generalizado en la calidad del agua y en la vida acuática. 

Decreto 46/2003 Ministerio 

de la Secretaría General de la 

Presidencia, ESTABLECE 

NORMA DE EMISIÓN DE 

RESIDUOS LÍQUIDOS A 

AGUAS SUBTERRÁNEAS 

  

Tampoco establece límites específicos para la descarga 

de antibióticos, ya que el enfoque principal de esta 

normativa es regular contaminantes convencionales 

como sólidos suspendidos, metales pesados, y 

compuestos orgánicos que pueden tener efectos tóxicos 

inmediatos y detectables en los ecosistemas 

subterráneos y en la calidad del agua potable. Esta falta 

de regulación para los antibióticos puede explicarse por 

el hecho de que, al momento de su promulgación, la 

ciencia ambiental y regulatoria no contemplaba 

ampliamente los impactos a largo plazo de los 
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antibióticos en las aguas subterráneas ni su potencial 

contribución a la resistencia antimicrobiana. 

Decreto 609/2004 Ministerio 

de Obras Públicas, 

ESTABLECE NORMA DE 

EMISIÓN PARA LA 

REGULACIÓN DE 

CONTAMINANTES 

ASOCIADOS A LAS 

DESCARGAS DE 

RESIDUOS INDUSTRIALES 

LÍQUIDOS A SISTEMAS DE 

ALCANTARILLADO 

Establece criterios para la preservación y protección de 

las aguas destinadas a abastecimiento público, 

incluyendo normativas sobre la calidad de agua en ríos, 

lagos, embalses y fuentes subterráneas. Sin embargo, 

este decreto no fija límites específicos para la presencia 

de antibióticos en estas aguas. Esto se debe a que, al 

momento de su elaboración, el enfoque principal estaba 

en los contaminantes convencionales como metales 

pesados, sólidos suspendidos, nitrógeno y fósforo, entre 

otros, que afectan directamente la salud humana y la 

calidad del agua para el consumo, la agricultura y otras 

actividades. 

En Chile, la regulación y fiscalización del cumplimiento de estas normativas de 

descargas de residuos líquidos a cuerpos de agua son responsabilidad de varios organismos. 

Entre ellos se encuentran: 

Ministerio del Medio Ambiente (MMA): Es el principal ente regulador en materia ambiental, 

encargado de la implementación y supervisión de normativas relacionadas con la protección 

de los recursos hídricos y la calidad del agua. 

Superintendencia del Medio Ambiente (SMA): Tiene la responsabilidad de supervisar el 

cumplimiento de la normativa ambiental, incluida la regulación de descargas de residuos 

líquidos. La SMA puede aplicar sanciones a quienes incumplen las normativas establecidas. 

Servicio Nacional de Pesca y Acuicultura (SERNAPESCA): Este organismo tiene un papel 

clave en la regulación de la acuicultura y el uso de antibióticos en la producción de salmones 

y otros productos del mar. Sin embargo, actualmente no existen límites específicos para la 

descarga de antibióticos, lo que limita su capacidad de acción en este aspecto. 

Servicio Agrícola y Ganadero (SAG): Este organismo fiscaliza el uso de medicamentos 

veterinarios, incluidos los antibióticos, en la producción animal. Al igual que SERNAPESCA, 
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el SAG enfrenta desafíos debido a la falta de regulación específica sobre los límites de 

descarga de antibióticos en cuerpos de agua. 
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CAPÍTULO IV: PLANTEAMIENTO DEL PROBLEMA

 

4.1. Problemática 

La presencia de antibióticos en el agua puede constituir un riesgo a la salud de las 

personas, a la calidad de vida de la población, a la preservación de la naturaleza o a la 

conservación del patrimonio ambiental, por lo que los antibióticos presentes en aguas 

residuales de diferentes fuentes de descarga como industrias farmacéuticas, industrias 

acuícolas, veterinaria y PTAR se presentan como compuestos contaminantes del agua  que 

causan RAM, provocando alteración de las cadenas tróficas, alterando los ciclos 

biogeoquímicos y, afectando la biodiversidad, que tienen como consecuencia cambios en la 

productividad primaria, la alteración de los ecosistemas y en la salud de la población. 

Las tecnologías actuales de remoción de agua contaminadas con antibióticos son 

complejas y en algunos casos costosas, no obstante, se ha investigado el uso de carbón 

activado para remover antibióticos de medios acuosos, pero, su alto costo a motivado al uso 

de BC de productos de residuos vegetales, como madera, maíz, coco y avellana, y se han 

descrito sus propiedades adsorbentes y como excelentes medios filtrantes de bajo costo. 

(Chuanren et al., 2021; Moussavi et al., 2013; Nayeri et al., 2019; Zhao y Lang, 2018; Zhang 

et al., 2016). 

 Se ha estudiado la filtración de aguas residuales contaminadas sistemas de filtro en 

columnas compuestas por arena, biocarbón y carbón activado (Bautista et al., 2022), y se ha 

estudiado la remoción de antibióticos como OTC en aguas grises (Chuanren et al., 2021; 

Moussavi et al., 2013; Nayeri et al., 2019; Zhao y Lang, 2018; Zhang et al., 2016), sin 

embargo, no se ha estudiado la factibilidad de remover OTC por filtro en base a BC, ni se han  

estudiado exhaustivamente los parámetros operacionales de los filtros monocapa en base a 

BC, como la altura de lecho filtrante y TRH, por lo que se propone estudiar la eficiencia de 

filtros en base a BC  en diferentes alturas de lecho filtrante, para remover OTC, un antibiótico 

que desde el siglo XX ha sido popular por su amplio uso (Ishak et al., 2022) y entregar 

propiedades hidráulicas para que se impulse el diseño de un filtro para industrias que se 

interesen en aplicar esta tecnología. 
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4.2. Pregunta de investigación 

¿Es factible que un filtro en base a biocarbón remueva oxitetraciclina? 

4.3. Objetivos 

4.3.1. Objetivo general 

Estudiar a escala de laboratorio un filtro en base a biocarbón de madera comercial 

para la remoción de oxitetraciclina. 

4.3.2. Objetivos específicos 

1. Analizar la eficiencia de adsorción de oxitetraciclina por biocarbón de madera 

comercial en agua destilada con oxitetraciclina. 

2. Determinar la eficiencia de filtros de columna construidos con diferentes alturas de 

lecho en la remoción de agua destilada con oxitetraciclina. 

3. Determinar la conductividad hidráulica, k, de un filtro a escala de laboratorio en base 

a biocarbón para remover agua destilada con oxitetraciclina. 
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CAPÍTULO V: METODOLOGÍA

 

5.1. Análisis de adsorción de OTC por biocarbón de madera comercial 

Para la construcción de filtros en base a BC es necesario conocer la eficiencia que 

tiene el material filtrante en adsorber OTC, por lo que la metodología y los resultados de este 

objetivo fueron desarrollados por la profesora guía, la Dra. Javiera Norambuena (ANEXO 1, 

ANEXO 6). El proceso comenzó con la preparación de una solución stock de OTC en etanol, 

a una concentración de 1 mg/mL. A partir de la solución stock, se prepararon soluciones de 

trabajo de OTC con concentraciones entre 10, 20, 30, 40 y 50 μg/mL en agua destilada, 

siguiendo las indicaciones de Zhao y Lang (2018), agitando la mezcla durante 1 hora para 

obtener una solución de OTC. 

El BC CharBlist, de la marca Plantonix (Estados Unidos), fue tamizado utilizando un 

tamiz con tamaño de malla 1, obteniendo un tamaño de partícula en un rango de 25,4 a 18,7 

mm (malla 1 y malla 2) (ITOMAK LATINOAMÉRICA, s. f.). Se pesaron 50 mg del BC para 

cada matraz Erlenmeyer de 150 mL, conforme a las recomendaciones de Zhao y Lang (2018). 

Posteriormente, se añadieron 100 mL del agua destilada con OTC a cada matraz que 

contenía el biocarbón, mezclando así OTC con el BC y el agua destilada. Los matraces se 

replicaron por triplicado. Estos fueron colocados en un agitador incubador modelo Zhicheng 

ZHWY 200B (China), donde se mantuvieron a una temperatura constante de 25°C y agitados 

a 190 rpm (Zhao y Long, 2018). Durante un periodo de incubación que abarcó desde 0 hasta 

24 horas, se tomaron muestras de 5 mL de cada matraz en diferentes intervalos de tiempo. 

Estas muestras se filtraron utilizando una jeringa equipada con un filtro de acetato de celulosa 

de 0,22 μm. Las muestras filtradas fueron analizadas en un espectrofotómetro UV-Vis modelo 

BEL UV-M51 (Italia), midiendo la absorbancia del AB a una longitud de onda de 353 nm, para 

determinar el efecto del BC en la remoción, en las concentraciones a lo largo del tiempo. La 

eficiencia de eliminación se calculó mediante la ec. 2 (Nayeri et al., 2019) y la concentración 

se calculó con la ecuación de la recta (ec. 3): 

   %𝑅 =
𝐴𝑏𝑠0 − 𝐴𝑏𝑠𝑒

𝐴𝑏𝑠0 
× 100  (ec. 2) 

donde: 

 

𝐴𝑏𝑠0: 𝐴𝑏𝑠𝑜𝑟𝑏𝑎𝑛𝑐𝑖𝑎 𝑖𝑛𝑖𝑐𝑖𝑎𝑙 𝑑𝑒 𝑙𝑎 𝑠𝑜𝑙𝑢𝑐𝑖ó𝑛 

𝐴𝑏𝑠𝑒: 𝐴𝑏𝑠𝑜𝑟𝑏𝑎𝑛𝑐𝑖𝑎 𝑓𝑖𝑛𝑎𝑙 𝑑𝑒 𝑙𝑎 𝑠𝑜𝑙𝑢𝑐𝑖ó𝑛  
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   𝑦 = 𝑚𝑥 + 𝑏 (ec. 3) 

donde: 

𝑦 𝑒𝑠 𝑙𝑎 𝑎𝑏𝑠𝑜𝑟𝑏𝑎𝑛𝑐𝑖𝑎 𝑑𝑒 𝑙𝑎 𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎 

 

𝑚 𝑒𝑠 𝑙𝑎 𝑝𝑒𝑛𝑑𝑖𝑒𝑛𝑡𝑒 𝑑𝑒 𝑙𝑎 𝑐𝑢𝑟𝑣𝑎 𝑑𝑒 𝑐𝑎𝑙𝑖𝑏𝑟𝑎𝑑𝑜 

 

𝑥 𝑒𝑠 𝑙𝑎 𝑐𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑐𝑖ó𝑛 𝑑𝑒 𝑙𝑎 𝑚𝑢𝑒𝑠𝑡𝑟𝑎 

 

𝑏 𝑒𝑠 𝑒𝑙 𝑖𝑛𝑡𝑒𝑟𝑐𝑒𝑝𝑡𝑜 𝑒𝑛 𝑒𝑙 𝑒𝑗𝑒 𝑦 𝑑𝑒 𝑙𝑎 𝑐𝑢𝑟𝑣𝑎 𝑑𝑒 𝑐𝑎𝑙𝑖𝑏𝑟𝑎𝑑𝑜 

5.2. Eficiencia de remoción de OTC por filtros construidos con diferentes alturas 

de lecho 

Para determinar la incidencia que tiene la altura de lecho (L) en la eficiencia remoción 

de OTC de los filtros, se seleccionó la columna de lecho filtrante correspondiente a un tubo 

falcon, con un diámetro interno de 3 cm y una altura de 10,2 cm. y se construyeron 3 filtros 

de columna con alturas de lecho filtrante de medidas: 2,5, 5 y 7,5 cm. 

El montaje del sistema de filtración inició con la perforación de un agujero en la base 

de cada tubo, permitiendo la inserción de una manguera de plástico conectada a una válvula 

de control. Esta válvula, fue ubicada en el extremo de la manguera, que permitió regular el 

flujo de agua que sale del filtro. Una vez preparados los tubos, se coloca un papel filtro de 0,2 

mm de espesor, en el fondo de cada uno. Este papel filtro tiene la función de retener las 

partículas finas de BC, para que el agua filtrada esté libre de sedimentos al salir del sistema 

(Figura 3). A continuación, los tubos se rellenaron con BC de tamaño de partícula entre 25,5 

y 18,5 mm hasta alcanzar las 3 alturas propuestas. 

 

Figura 3. Montaje de filtros, con diferentes alturas de columna a partir de tubo falcon, filtro de 

papel, manguera en la parte inferior, válvula de control y lecho filtrante de BC con diferentes 

alturas. 
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Luego del montaje de los filtros se comenzaron a operar añadiendo con una jeringa 

para tener un flujo controlado 40 mL de agua destilada con OTC, con una concentración que 

corresponde a la concentración inicial con mayor eficiencia de remoción al paso de 24 horas 

de 10 µg/mL. Se dejó una hora de contacto, donde OTC se encontraba retenida en el filtro, 

luego se abrió la válvula dando paso a la salida del agua y se recolectaron las muestras 

midiendo el tiempo que tardó en percolar, TRH, para estudiar qué filtro producido a diferentes 

alturas tiene el TRH más alto y se realizó este procedimiento por triplicado para cada filtro de 

alturas 2,5, 5 y 7,5 cm dejando para cada escenario un control de OTC y para cada réplica 

se realizó cambio de BC. 

Cada muestra recolectada se filtró nuevamente utilizando jeringas equipadas con 

filtros de acetato de celulosa de 0,22 μm para eliminar los residuos de BC que podrían 

interferir en la medición de su absorbancia, que se midió utilizando un espectrofotómetro UV-

Vis a una longitud de onda de 353 nm, peack que registró el equipo (ANEXO 5). Finalmente, 

la eficiencia de eliminación del antibiótico de los filtros de 2,5, 5 y 7,5 cm se calculó utilizando 

la (ec. 2). 

5.3. Determinación de conductividad hidráulica (k) de filtro en base a BC para 

remover OTC de agua destilada 

Para el cálculo de la conductividad hidráulica del filtro (Figura 4), se seleccionó la 

columna de lecho filtrante con la altura que presentó una mayor eficiencia, y de este modo, 

se procedió a calcular, que es la propiedad inherente que tiene un medio poroso para que un 

medio acuoso lo pueda atravesar, además de calcular el área superficial del medio filtrante 

con la ec. 4. 

 

Figura 4. Dimensiones de filtro batch a escala de laboratorio de biocarbón, (A) dimensiones: 

L, altura de lecho de BC y h, calado medio de agua retenida a filtrar, A, área transversal del 

filtro. Adaptado de SudSostenible, 2014. 
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         Se tomaron en consideración los parámetros operacionales del filtro que tuvo la mayor 

eficiencia en la remoción de OTC del agua destilada, que corresponden a TRH, L, h, utilizado 

para plantear un área transversal que permita un mayor contacto entre el AB y el BC de 

acuerdo a la ec. 1. 

Análisis estadístico 

Se utilizó un análisis de varianza (ANOVA) de dos factores con 3 réplicas con un nivel 

de confianza del 95 % para evaluar las diferencias en la remoción de OTC en agua destilada 

entre: eficiencia de remoción de OTC por BC en el tiempo, y ANOVA de un factor para 

eficiencia de remoción de OTC del agua residual en los filtros construidos y el TRH. Cuando 

se encontró una diferencia estadísticamente significativa, se llevó a cabo una comparación 

de medias de Tukey con un nivel de confianza del 95%. Todos los análisis estadísticos se 

realizaron utilizando MS Excel. 
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CAPÍTULO VI: RESULTADOS Y DISCUSIÓN

 

6.1. Análisis de adsorción de OTC por biocarbón de madera comercial 

El efecto de la concentración inicial de OTC sobre la eficiencia de eliminación de OTC 

se muestra en la Figura 5, (A) con p <0,05, mostrando diferencias significativas (ANEXO 7), 

donde la concentración de antibiótico en el agua disminuye a medida que aumenta el tiempo 

de contacto con el biocarbón. Esto indica una mayor adsorción de antibiótico en el transcurso 

del tiempo. 

Las curvas correspondientes a las concentraciones de OTC (Figura 5A) iniciales más 

bajas (10 µg/mL y 20 µg/mL) muestran una mayor reducción rápida y luego se estabilizan, es 

decir, que ya no hay cambiosmen la concentración de OTC en el agua destilada. En otras 

palabras, el proceso de adsorción llega a un punto donde la tasa de OTC que se adhiere al 

biocarbón es igual a la tasa de OTC que permanecen en solución, alcanzando así un estado 

de equilibrio. Las concentraciones iniciales más altas de OTC (50 µg/mL) presentan una 

disminución más gradual. De acuerdo a Nayeri et al. (2019) cuando la concentración aumentó 

de 10 a 400 µg/mL, la eficiencia de eliminación de OTC se redujo del 99,90 % al 49,21 %, lo 

que Balarak et al. (2017) confirmó el efecto inadecuado de una alta concentración inicial en 

el proceso de adsorción. Los resultados de esta parte de la presente investigación estuvieron 

de acuerdo con los logros de estudios anteriores; Ahile et al. (2018) representaron que la 

eficiencia de eliminación de AB de una solución acuosa usando cáscara de melón disminuyó 

al aumentar la concentración inicial de OTC (Ahile y Utange, 2018). Balarak et al. (2017) 

estudiaron la eliminación del antibiótico amoxicilina utilizando un adsorbente preparado a 

partir de Azolla filiculoides. Descubrieron que al aumentar la concentración de amoxicilina de 

10 a 200 µg/mL, la eficiencia de eliminación de antibióticos se reduce del 96,26 % al 70,38 % 

(Balarak et al., 2017). 

A partir de las 4-6 horas, las concentraciones de OTC muestran estabilizarse, lo que 

podría representar el punto de equilibrio para las concentraciones más bajas. Para las 

concentraciones más altas, la tendencia es menos pronunciada, pero también tienden a 

estabilizarse después de 6 horas. 
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Figura 5. Efecto de la concentración inicial de OTC y tiempo de contacto de BC sobre la 

remoción de OTC. (A), curvas de remoción de rosa (10 µg/mL), azul claro (20 µg/mL), verde 

(30 µg/mL), amarillo (40 µg/mL) y morado (50 µg/mL) de OTC (B), Eficiencia de remoción de 

antibiótico a diferentes concentraciones a las 24 horas de contacto con BC. 

Para concentraciones más bajas de OTC (10 µg/mL y 20 µg/mL), se observa una 

eficiencia de remoción relativamente alta a las 24 horas, alcanzando valores de 83,3 y 67,7% 

respectivamente (Figura 5B). A partir de las 6 horas, las concentraciones mayores también 

muestran un incremento en la eficiencia de remoción, aunque la remoción de OTC es más 
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eficiente en concentraciones más bajas de 10 µg/mL y 20 µg/mL, lo que coincide con lo 

estudiado por Nayeri et al. (2019). 

En los primeros tiempos de contacto (1 a 4 horas), hay una mayor variabilidad en el 

porcentaje de remoción de OTC entre las distintas concentraciones iniciales, mientras que 

después de las 6 horas, las diferencias tienden a reducirse, lo que sugiere que el sistema se 

acerca a un equilibrio. 

La capacidad del BC para adsorber una amplia gama de contaminantes, incluido OTC, 

lo convierte en una opción ideal para mejorar la calidad del agua, por lo que se confirma como 

una alternativa viable como medio filtrante (Gray y Bernhardt, 2022). 

6.2. Eficiencia de remoción de OTC por filtros construidos en diferentes 

alturas de lecho 

El análisis de varianza (ANOVA) de dos factores se realizó para evaluar si existen 

diferencias significativas en la eficiencia de remoción de antibióticos entre los tres filtros de 

biocarbón con diferentes alturas de lecho: 2,5 cm, 5 cm y 7,5 cm (Tabla 5). 

Tabla 5. Prueba de hipótesis para eficiencia de filtros en remoción de OTC. 

Hipótesis Nula (H0) Las medias de las eficiencias de los filtros son iguales en las 

tres alturas de lecho. 

Hipótesis Alternativa 

(H1) 

Al menos una media de las eficiencias es diferente entre las 

alturas de lecho. 

  

F (estadístico de prueba): 11854,61 

Valor crítico de F: 4,066 

Valor p: 6,29501E-15 

El estadístico F obtenido en el análisis fue 11854,61, que es considerablemente mayor 

que el valor crítico de F (4,066). Esto indica que la diferencia en la eficiencia de remoción de 

OTC entre las distintas alturas de lecho es estadísticamente significativa. 
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Además, el valor p es extremadamente bajo (6,29501E-15), mucho menor que el 

umbral típico de significancia (0,05). Esto refuerza aún más la idea de que las diferencias 

observadas entre los grupos no son producto del azar. En consecuencia, se rechaza la 

hipótesis nula (H0), que postulaba que no existían diferencias entre las medias de eficiencia 

de los filtros con diferentes alturas de lecho. 

En su lugar, se acepta la hipótesis alternativa (H1), la cual sostiene que existen 

diferencias significativas en la eficiencia de remoción de OTC entre los filtros con diferentes 

alturas de lecho. 

Prueba de Tukey para eficiencias de filtros en remoción de OTC 

La prueba de Tukey (ec. 4) se empleó para identificar pares de alturas de lecho si es 

que muestran diferencias significativas, después de haber determinado en el ANOVA que hay 

diferencias generales entre los grupos (Tabla 6). 

𝑇𝛼 = 𝑞𝛼(𝑘, 𝑁 − 𝑘)√
𝑃𝐶𝐸

|𝑛𝑖|
  (ec. 4) 

Tabla 6. Parámetros para calcular el estadístico T en las diferencias significativas de 

eficiencia de filtros en la remoción de OTC. 

Parámetros Valores 

N* 9 

k** 3 

N-k 6 

PCE 0,544688382 

ni 3 
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qα *** 8,04 

T**** 3,425858944 

*Número de muestras 

**Cantidad de grupos 

***Probabilidad de distribución de T 

****Estadístico de prueba T 

El estadístico T fue menor que la diferencia muestral por lo que se consideraron 

diferencias significativas. 

Tabla 7. Comparación de pares en la eficiencia en diferentes alturas de lecho con el 

estadístico T. 

Diferencia 

poblacional 

Diferencia 

muestral 

Decisión Análisis 

µ2,5 cm - µ5 cm 4,121788489 Diferencia 

significativa 

La diferencia entre las eficiencias de 

remoción de antibióticos para los filtros 

con alturas de lecho de 2,5 cm y 5 cm 

es de 4,12. Esta diferencia es 

estadísticamente significativa, lo que 

indica que el filtro con 5 cm de altura 

de lecho es más eficiente en la 

remoción de OTC que el filtro con 2,5 

cm. (Figura 6). 

µ5 cm - µ7,5 cm 1,291178257 Diferencia no 

significativa 

La diferencia entre las eficiencias de 

remoción para los filtros con alturas de 



40 

lecho de 5 cm y 7,5 cm es de 1,29, 

pero esta diferencia no es significativa. 

Esto significa que no hay una mejora 

significativa en la eficiencia de 

remoción de OTC al aumentar la altura 

del lecho de 5 cm a 7,5 cm. Es decir, 

ambos filtros tienen un desempeño 

similar en cuanto a eficiencia. (Figura 

6). 

µ7,5 cm - µ2,5 cm 5,412966746 Diferencia 

significativa 

En este caso, la diferencia en la 

eficiencia entre los filtros de 7,5 cm y 

2,5 cm es de 5,41, lo que es 

significativamente diferente. Al igual 

que en la comparación entre 5 cm y 2,5 

cm, el filtro de 7,5 cm es 

significativamente más eficiente que el 

filtro con 2,5 cm de altura de lecho. 

(Figura 6). 

  

Figura 6. Eficiencia media de remoción de OTC por filtros en base a BC de diferentes alturas 

de lecho. Color verde, altura 2,5; rosa altura 5 cm; celeste altura 7,5 cm. 
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También se utilizó ANOVA de dos factores para evaluar si existen diferencias 

significativas (p< 0,05) en el TRH del agua destilada con OTC entre los tres filtros en base a 

BC con diferentes alturas de lecho: 2,5 cm, 5 cm y 7,5 cm por lo que se realizaron pruebas 

de hipótesis (Tabla 8). 

 

Tabla 8. Prueba de hipótesis para eficiencia de filtros en remoción de OTC. 

Hipótesis Nula (H0) Las medias de los TRH de los filtros son iguales en las tres 

alturas. 

Hipótesis Alternativa 

(H1) 

Al menos una media de los TRH es diferente entre las alturas. 

F (estadístico de prueba): 115,411499 

Valor crítico de F: 4,06618 

Valor p: 6,3436214159404E-07 

El valor F (115,41) es mucho mayor que el valor crítico de F (4,07), lo que sugiere que 

hay una diferencia estadísticamente significativa entre los TRH para las diferentes alturas de 

lecho y que las diferencias observadas no son resultado del azar. Además, el p-valor (6,34E-

07) es extremadamente bajo, lo que confirma que se rechaza la hipótesis nula por lo que 

existe una diferencia significativa entre las alturas de lecho en términos de TRH.          

Prueba de Tukey para TRH de los filtros a diferentes alturas de lecho 

La prueba de Tukey se empleó para identificar pares de TRH de filtros construidos 

con diferentes lechos que muestran diferencias significativas, después de haber determinado 

en el ANOVA que hay diferencias generales entre los grupos (Tabla 9). 

 

 

 



42 

Tabla 9. Parámetros para calcular el estadístico T en las diferencias significativas de TRH. 

Parámetros Valor 

N 9 

k 3 

N-k 6 

PCE 159,916667 

ni 3 

qα 8,04 

T 58,700566 
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Tabla 10. Comparación de pares de TRH en filtros en diferentes alturas de lecho con el 

estadístico T. 

Diferencia 

poblacional 

Diferencia 

muestral 

Decisión Análisis 

µ2,5 cm - µ5 cm 57,6 Diferencia no 

significativa 

La diferencia en TRH entre estos dos 

grupos (57,67 segundos) tampoco es 

significativa. Esto indica que, en los 

lechos más cortos, el aumento de la 

altura del lecho de 2,5 cm a 5 cm no 

produce un incremento drástico en el 

TRH. 

µ5 cm - µ7,5 cm 55,6 Diferencia no 

significativa 

La diferencia de TRH entre estos dos 

grupos es de 55,67 segundos, pero no 

es estadísticamente significativa. Esto 

sugiere que, aunque el TRH aumenta 

al pasar de 5 cm a 7,5 cm, el cambio no 

es tan pronunciado como el observado 

entre 2,5 cm y 7,5 cm. Es decir, 

después de un cierto punto (5 cm), el 

incremento en la altura del lecho tiene 

un impacto menor en el TRH. 

µ7,5 cm - µ2,5 cm 113,3 Diferencia 

significativa 

Hay una diferencia significativa en el 

TRH entre estas dos alturas (diferencia 

muestral de 113,33 segundos). Esto 

implica que, al aumentar la altura del 

lecho de 2,5 cm a 7,5 cm, el TRH 

aumenta considerablemente, lo que 

puede deberse al hecho de que el agua 
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necesita más tiempo para percolar a 

través del mayor volumen de BC. 

  

El TRH mide el tiempo que tarda el agua contaminada en atravesar el filtro. A medida 

que el agua pasa por el material filtrante, su velocidad se ve afectada por varias 

características del filtro, como la altura del lecho de BC, un lecho más profundo ofrece más 

resistencia al flujo de agua, lo que aumenta el tiempo que el agua pasa en contacto con el 

BC. Esto es importante porque un mayor TRH generalmente mejora la eficiencia de remoción 

de contaminantes (Bautista et al., 2022), ya que el agua tiene más tiempo para interactuar 

con el material adsorbente. En este caso, el filtro con una altura de lecho de 7,5 cm presenta 

un TRH promedio de 185 segundos, el más alto de los tres grupos. 

         Un lecho más corto tiene menos material para que el agua atraviese, por lo que la 

resistencia al flujo es menor. Como resultado, el agua pasa más rápidamente por el filtro, 

reduciendo el tiempo disponible para la adsorción de contaminantes. El lecho de 2,5 cm tiene 

el menor TRH, con un promedio de 71,67 segundos, lo que sugiere que el agua fluye más 

rápido a través de este filtro. 

En el caso del lecho de 5 cm, el TRH promedio es de 129,33 segundos, lo que lo sitúa 

entre los valores observados para los lechos de 2,5 cm y 7,5 cm. Esto indica que la altura 

intermedia presenta un compromiso razonable entre la velocidad de percolación del agua y 

el tiempo de contacto suficiente con el biocarbón. 

De acuerdo a Perez-Mercado et al. (2019) pese a que la altura de lecho de sus filtros 

era trece veces más alta que la planteada en este estudio como la más alta y su TRH es de 

66 horas, se puede reajustar el diseño para que alcance TRH proporcionales, puesto a que 

la construcción varió en que los diseños de filtros de los demás estudios eran multicapa, que 

se complementaban con arena y grava. 

La altura del lecho tiene una influencia significativa en el TRH, pero esta relación no 

es lineal. El mayor impacto se observa cuando se compara el lecho de 7,5 cm con el de 2,5 

cm, lo que sugiere que un aumento considerable en la altura incrementa de manera notable 

el tiempo que el agua tarda en atravesar el filtro. Sin embargo, entre los lechos de 5 cm y 7,5 

cm, el aumento en el TRH es menos pronunciado, lo que podría indicar que una vez que se 

alcanza una cierta altura, el beneficio de seguir aumentando el lecho en términos de TRH 

disminuye. 
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Desde el punto de vista de diseño, estos resultados sugieren que aumentar la altura 

del lecho mejora el TRH para el diseño, lo que puede ser beneficioso para la eficiencia de 

remoción de OTC. 

Para la determinación de k del filtro, se calculó la conductividad hidráulica del sistema 

con mayor eficiencia y tiempo de residencia hidráulico (TRH) utilizando la ecuación de diseño, 

y para el cálculo del área transversal se aplicó la ecuación (ec. 1): 

Tabla 11. Valores que utilizaron para calcular k. 

Variable Valor Unidad 

V, volumen 40 mL o cm3 

TRH, tiempo de residencia 

hidráulico 

185 s 

A, área * 7,06 cm2 

h, calado medio 2,7 cm 

L, altura de lecho filtrante 7,5 cm 

K, conductividad 

hidráulica. ** 

0,002 cm/s 

*Se calculó con ec. 1. 

**Se calculó despejando k en ec. 1. 

El cálculo de k del filtro de BC (Tabla 11) se llevó a cabo considerando una altura de 

lecho de 7,5 cm, lo que se aproxima proporcionalmente con los estudios realizados por 
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Bautista et al. (2019), valores de k de 0,0015, similar a los filtros de arena, sugieren que el 

filtro tiene una capacidad razonable para manejar el flujo de agua destilada con OTC, 

manteniendo un rendimiento efectivo. 
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CAPÍTULO VII: CONCLUSIÓN

 

En relación a la adsorción de OTC por BC de madera comercial en agua destilada a 

menores concentraciones de OTC aumenta la eficiencia en la remoción por el biocarbón. 

Los filtros de BC de diferentes alturas de lecho demostraron que, a mayor altura de 

lecho filtrante, se incrementa la eficiencia de remoción del AB. En particular, la altura 7,5 cm 

fue la que tuvo mejor resultado. El aumento en la altura del lecho también incrementa el TRH, 

lo cual favorece la adsorción de AB al prolongar el tiempo de contacto. Sin embargo, este 

incremento debe equilibrarse con la posible pérdida de caudal y presión del sistema. 

Una mayor altura de lecho filtrante resultaría en una mejor eficiencia de remoción, 

puesto a que hubo diferencias significativas entre las alturas 2,5 y cm, y 2,5 y 7,5, no obstante, 

las alturas de 5 cm y 7,5 cm mostraron eficiencia similar. 

         La conductividad hidráulica, k, como propiedad intrínseca de los medios porosos, se 

asimiló al de la arena, lo que impulsa a diseños de filtros de BC con mayor facilidad ya que 

se pueden relacionar con los de arena. 

Los resultados sugieren que el uso de filtro en base a BC de madera como material 

filtrante es una alternativa viable y accesible para la remoción de antibióticos como la OTC, 

con potencial para ser escalado. 
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CAPÍTULO VIII: RECOMENDACIONES

 

Para mejorar la eficiencia de remoción de AB, se recomienda explorar la modificación 

química del BC, tal como lo han hecho estudios descritos por (Chuanren et al., 2021; 

Moussavi et al., 2013; Zhang et al., 2016; Zhao y Lang, 2018). Una opción viable es la 

activación química utilizando ácidos, bases, o agentes oxidantes, lo cual podría incrementar 

la superficie específica y la porosidad del material, mejorando su capacidad de adsorción de 

contaminantes. Otra posibilidad es la impregnación del BC con nanopartículas de óxidos 

metálicos, lo que podría aumentar no solo la adsorción, sino también la degradación catalítica 

de los AB. (Chuanren et al., 2021; Moussavi et al., 2013; Nayeri et al., 2019; Zhang et al., 

2016; Zhao y Lang, 2018). 

Asimismo, se sugiere realizar pruebas en columnas de mayor altura para aumentar el 

tiempo de contacto entre el BC y el agua destilada con OTC. Esto permitiría una mayor 

eficiencia en la remoción de AB, dado el mayor contacto entre el adsorbente y los 

contaminantes. 

También se sugiere que para la construcción de columnas se utilice grava para la 

capa drenante en la parte superior para que el lecho filtrante no ascienda con la presión del 

caudal de entrada. 

También sería útil experimentar con soluciones que contengan mezclas de varios AB, 

simulando así las condiciones más realistas que se encuentran en el agua residual, para 

evaluar la efectividad del BC modificado bajo estas circunstancias. Es importante también 

investigar cómo otros parámetros operacionales, como el pH, y la temperatura afectan la 

eficiencia de remoción. Esto ayudaría a optimizar las condiciones operativas del filtro de 

biocarbón. Se recomienda realizar un análisis de los residuos generados durante el proceso 

de adsorción para evaluar su toxicidad, asegurando que el tratamiento no genere compuestos 

secundarios o residuos que puedan ser perjudiciales y de ser el caso, motivar a que se 

generen protocolos y proyectos para la gestión de AB en Chile. 
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ANEXOS

 

ANEXO 1. Absorbancias de las soluciones de antibiótico en biocarbón de madera comercial. 

  

10 μg/mL AB 

tiempo Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 

0 min 0,2757 0,2879 0,2865 

15 min 0,2044 0,2062 0,2044 

30 min 0,2093 0,2158 0,2168 

60 min 0,2144 0,2112 0,2129 

2 horas 0,1833 0,182 0,1859 

3 horas 0,1644 0,1655 0,1662 

4 horas 0,1475 0,1516 0,1531 

6 horas 0,1228 0,1268 0,1306 

24 horas 0,0482 0,0462 0,0473 
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20 μg/mL AB 

tiempo Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 

0 min 0,6313 0,6307 0,6271 

15 min 0,3877 0,4176 0,4126 

30 min 0,428 0,4309 0,4484 

60 min 0,4303 0,4241 0,4262 

2 horas 0,3757 0,4124 0,4162 

3 horas 0,3434 0,3822 0,3997 

4 horas 0,3541 0,3574 0,3558 

6 horas 0,3202 0,3289 0,3163 

24 horas 0,2046 0,2022 0,2029 
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30 μg/mL AB 

tiempo Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 

0 min 1,0343 1,038 1,0194 

15 min 0,574 0,6101 0,6142 

30 min 0,6763 0,7009 0,7224 

60 min 0,7637 0,7665 0,7441 

2 horas 0,7113 0,7397 0,7399 

3 horas 0,7015 0,72 0,7089 

4 horas 0,6529 0,686 0,6536 

6 horas 0,6251 0,6052 0,6276 

24 horas 0,4664 0,4512 0,4778 
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40 μg/mL AB 

tiempo Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 

0 min 1,4394 1,4951 1,4468 

15 min 0,6812 0,774 0,6092 

30 min 0,7125 0,8588 0,693 

60 min 0,9537 0,9351 0,8421 

2 horas 0,8658 0,9387 0,8286 

3 horas 0,8895 0,8079 0,8352 

4 horas 0,8652 0,8555 0,8062 

6 horas 0,7624 0,8267 0,7114 

24 horas 0,4716 0,588 0,4669 
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50 μg/mL AB 

tiempo Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 

0 min 2,0432 2,0012 1,9804 

15 min 1,0317 1,0452 1,0623 

30 min 1,2254 1,2258 1,2236 

60 min 1,2805 1,2721 1,2929 

2 horas 1,2851 1,2845 1,2684 

3 horas 1,16 1,2496 1,2655 

4 horas 1,2256 1,1941 1,2256 

6 horas 1,1785 1,1531 1,1577 

24 horas 0,9472 0,986 0,9412 
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ANEXO 2. Concentraciones de antibiótico en el tiempo de contacto con BC. 

  

10 μg/mL AB 

Tiempo 

(h) Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 Promedio 

Desviación 

estándar 

0 10,02898551 10,3236715 10,28985507 10,21417069 0,1316714402 

1 8,548309179 8,471014493 8,512077295 8,510466989 0,03157596063 

2 7,797101449 7,765700483 7,859903382 7,807568438 0,03916388569 

3 7,34057971 7,367149758 7,384057971 7,363929147 0,0178954193 

4 6,93236715 7,031400966 7,06763285 7,010466989 0,05717153132 

6 6,335748792 6,43236715 6,524154589 6,430756844 0,07692477238 

24 4,533816425 4,485507246 4,512077295 4,510466989 0,01975498252 
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20 μg/mL AB 

Tiempo 

(h) Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 Promedio 

Desviación 

estándar 

0 18,61835749 18,60386473 18,51690821 18,57971014 0,04480008935 

1 13,76328502 13,61352657 13,66425121 13,68035427 0,06218992437 

2 12,44444444 13,33091787 13,42270531 13,06602254 0,4411165637 

3 11,66425121 12,60144928 13,02415459 12,42995169 0,5682680518 

4 11,92270531 12,00241546 11,96376812 11,96296296 0,03254651036 

6 11,10386473 11,31400966 11,00966184 11,14251208 0,1272192665 

24 8,311594203 8,253623188 8,270531401 8,278582931 0,02434173343 
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30 μg/mL AB 

Tiempo 

(h) Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 Promedio 

Desviación 

estándar 

0 28,352657 28,44202899 27,99275362 28,26247987 0,1941838036 

1 21,81642512 21,88405797 21,34299517 21,68115942 0,2407070781 

2 20,55072464 21,23671498 21,24154589 21,00966184 0,3245235978 

3 20,31400966 20,76086957 20,49275362 20,52254428 0,1836419631 

4 19,14009662 19,93961353 19,15700483 19,41223833 0,3729744621 

6 18,46859903 17,98792271 18,52898551 18,32850242 0,2420847452 

24 14,6352657 14,26811594 14,91062802 14,60466989 0,263195137 
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40 μg/mL AB 

Tiempo 

(h) Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 Promedio 

Desviación 

estándar 

0 38,13768116 39,48309179 38,31642512 38,64573269 0,5965819561 

1 26,4057971 25,95652174 23,71014493 25,35748792 1,179199247 

2 24,2826087 26,04347826 23,38405797 24,57004831 1,104564837 

3 24,85507246 22,88405797 23,54347826 23,76086957 0,8192145698 

4 24,26811594 24,03381643 22,84299517 23,71497585 0,6239587544 

6 21,78502415 23,33816425 20,5531401 21,8921095 1,139499989 

24 14,76086957 17,57246377 14,647343 15,66022544 1,352950758 
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50 μg/mL AB 

Tiempo 

(h) Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 Promedio 

Desviación 

estándar 

0 52,72222222 51,70772947 51,20531401 51,8784219 0,6309276562 

1 34,29951691 34,09661836 34,59903382 34,33172303 0,2063706196 

2 34,41062802 34,39613527 34,00724638 34,27133655 0,1868336626 

3 31,38888889 33,5531401 33,93719807 32,95974235 1,12177258 

4 32,97342995 32,21256039 32,97342995 32,71980676 0,3586773528 

6 31,83574879 31,22222222 31,33333333 31,46376812 0,2669127666 

24 26,24879227 27,18599034 26,10386473 26,51288245 0,4796225404 
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ANEXO 3. Eficiencias de remoción de antibiótico por BC en diferentes concentraciones. 

10 μg/mL AB 

Tiempo 

(h) Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 Promedio 

Desviación 

estándar 

1 22,23431266 26,64119486 25,68935428 24,85495393 1,893378045 

2 33,51468988 36,78360542 35,11343805 35,13724445 1,334635345 

3 40,36996736 42,51476207 41,9895288 41,62475274 0,9128096806 

4 46,49981864 47,34282737 46,56195462 46,80153355 0,3835922082 

6 55,45883206 55,95692949 54,41535777 55,27703977 0,6423380067 

24 82,51722887 83,95276138 83,4904014 83,32013055 0,5982934138 
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20 μg/mL AB 

Tiempo 

(h) Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 Promedio 

Desviación 

estándar 

1 31,83906225 32,75725384 32,03635784 32,21089131 0,3946436369 

2 40,48788215 34,6123355 33,63099984 36,24373916 3,027685274 

3 45,60430857 39,40066593 36,26215915 40,42237788 3,881740199 

4 43,90939332 43,33280482 43,26263754 43,50161189 0,2897644208 

6 49,27926501 47,85159347 49,56147345 48,89744398 0,7484485572 

24 67,59068589 67,9403837 67,64471376 67,72526112 0,153705449 
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30 μg/mL AB 

Tiempo 

(h) Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 Promedio 

Desviación 

estándar 

1 26,16262206 26,15606936 27,00608201 26,44159115 0,3991642818 

2 31,22885043 28,73795761 27,41808907 29,12829904 1,58003172 

3 32,17635116 30,63583815 30,45909358 31,09042763 0,7712466478 

4 36,87518128 33,91136802 35,88385325 35,55680085 1,231873836 

6 39,56298946 41,6955684 38,43437316 39,89764367 1,352243489 

24 54,90670018 56,53179191 53,12929174 54,85592794 1,389528748 
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40 μg/mL AB 

Tiempo 

(h) Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 Promedio 

Desviación 

estándar 

1 33,74322634 37,45568858 41,79568703 37,66486732 3,290729159 

2 39,84993747 37,21490201 42,72878076 39,93120675 2,25176497 

3 38,20341809 45,9634807 42,2726016 42,14650013 3,169286894 

4 39,89162151 42,77974717 44,27702516 42,31613128 1,820100009 

6 47,03348617 44,70603973 50,82941664 47,52298085 2,523706267 

24 67,23634848 60,67152699 67,72878076 65,21221874 3,217041455 
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50 μg/mL AB 

Tiempo 

(h) Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 Promedio 

Desviación 

estándar 

1 37,32870008 36,43314012 34,71520905 36,15901641 1,084417415 

2 37,10356304 35,81351189 35,95233286 36,2898026 0,5781997097 

3 43,22631167 37,55746552 36,09876793 38,96084837 3,074365248 

4 40,01566171 40,33080152 38,11351242 39,48665855 0,9794474602 

6 42,32086922 42,37957226 41,5421127 42,0808514 0,3816988728 

24 53,64134691 50,72956226 52,47424763 52,28171893 1,196501268 
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ANEXO 4. Absorbancias de las muestras tomadas después de la filtración de agua destilada 

con AB en la columna de biocarbón de madera comercial. 

  

L= 2,5 cm 

Control Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 

0,2073 0,0177 0,0185 0,0167 

L= 5 cm 

Control Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 

0,3368 0,0155 0,0145 0,0147 

L= 7,5 cm 

Control Réplica 1 Réplica 2 Réplica 3 

0,3901 0,0162 0,0113 0,0087 

  

 

 

 

 

  



74 

ANEXO 5. Eficiencias medias de remoción de AB por filtro de BC. 

Filtros Eficiencia de 

remoción de AB (%) 

Desviación estándar 

2,5 cm 91,49380929 0,355213411 

5 cm 95,61559778 0,155859222 

7,5 cm 96,90677604 0,797099129 

  

ANEXO 6. Curva de calibrado de AB a 353 nm. 

  

 

 

 

 



75 

ANEXO 7. Análisis de varianza de dos factores con varias muestras por grupo: eficiencia de 

adsorción de OTC por BC en diferentes tiempos 

  

RESUM

EN 

T1 T2 T3 T4 T6 T24 Total 

10 ug/ml 

R1 

              

Cuenta 3 3 3 3 3 3 18 

Suma 74,56486

18 

105,411

733 

124,874

258 

140,404

601 

165,8311

19 

249,960

392 

861,046

965 

Promedi

o 

24,85495

39 

35,1372

444 

41,6247

527 

46,8015

335 

55,27703

98 

83,3201

305 

47,8359

425 

Varianza 5,377320

63 

2,67187

726 

1,24983

227 

0,22071

447 

0,618897

17 

0,53693

251 

361,878

746 

                

20 ug/ml 

R1 

              

Cuenta 3 3 3 3 3 3 18 



76 

Suma 96,63267

39 

108,731

217 

121,267

134 

130,504

836 

146,6923

32 

203,175

783 

807,003

976 

Promedi

o 

32,21089

13 

36,2437

392 

40,4223

779 

43,5016

119 

48,89744

4 

67,7252

611 

44,8335

542 

Varianza 0,233615

4 

13,7503

172 

22,6018

605 

0,12594

513 

0,840262

86 

0,03543

805 

144,697

558 

                

30 ug/ml 

R1 

              

Cuenta 3 3 3 3 3 3 18 

Suma 79,32477

34 

87,3848

971 

93,2712

829 

106,670

403 

119,6929

31 

164,567

784 

650,912

071 

Promedi

o 

26,44159

11 

29,1282

99 

31,0904

276 

35,5568

008 

39,89764

37 

54,8559

279 

36,1617

817 

Varianza 0,238998

19 

3,74475

035 

0,89223

209 

2,27626

972 

2,742843

68 

2,89618

521 

95,6456

302 
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40 ug/ml 

R1 

              

Cuenta 3 3 3 3 3 3 18 

Suma 112,9946

02 

119,793

62 

126,439

5 

126,948

394 

142,5689

43 

195,636

656 

824,381

715 

Promedi

o 

37,66486

73 

39,9312

067 

42,1465

001 

42,3161

313 

47,52298

08 

65,2122

187 

45,7989

842 

Varianza 16,24334

76 

7,60566

822 

15,0665

691 

4,96914

607 

9,553639

98 

15,5240

336 

97,3917

089 

                

50 ug/ml 

R1 

              

Cuenta 3 3 3 3 3 3 18 

Suma 108,4770

49 

108,869

408 

116,882

545 

118,459

976 

126,2425

54 

156,845

157 

735,776

689 

Promedi

o 

36,15901

64 

36,2898

026 

38,9608

484 

39,4866

585 

42,08085

14 

52,2817

189 

40,8764

827 
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Varianza 1,763941

69 

0,50147

236 

14,1775

825 

1,43897

599 

0,218541

04 

2,14742

293 

34,2215

171 

                

Total               

Cuenta 15 15 15 15 15 15   

Suma 471,9939

6 

530,190

876 

582,734

72 

622,988

208 

701,0278

79 

970,185

772 

  

Promedi

o 

31,46626

4 

35,3460

584 

38,8489

814 

41,5325

472 

46,73519

19 

64,6790

515 

  

Varianza 31,25585

4 

17,2014

845 

25,1258

217 

16,7505

734 

33,42646

82 

133,143

095 
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ANÁLISIS DE 

VARIANZA 

            

Origen 

de las 

variacion

es 

Suma de 

cuadrado

s 

Grados 

de 

libertad 

Promedi

o de los 

cuadrad

os 

F Probabilid

ad 

Valor 

crítico 

para F 

  

Muestra 1544,431

86 

4 386,107

966 

77,0855

969 

5,9408E-

23 

2,52521

51 

  

Tiempo 10422,98

34 

5 2084,59

669 

416,185

093 

3,3665E-

45 

2,36827

024 

  

Interacci

ón 

1751,685

02 

20 87,5842

509 

17,4860

009 

5,0028E-

18 

1,74798

413 

  

Error 300,5292

67 

60 5,00882

112 

        

                

Total 14019,62

96 

89           

  

  

  


