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Resumen 

 

Las aguas residuales hospitalarias son reconocidas hoy en día como una de 

las principales fuentes de ingreso de contaminantes tales como los antibióticos 

y analgésicos al medio natural, por lo cual la búsqueda de procesos eficientes 

para su tratamiento es una necesidad. Así pues, en la presente investigación 

se evaluó la aplicación de un reactor foto-catalítico tipo CPC, construido con 

materiales de bajo costo y basado en la utilización de luz solar, para el 

tratamiento de aguas residuales hospitalarias. En primer lugar, se realizó la 

caracterización básica del reactor (determinación de volumen irradiado, 

tiempos de residencia, intensidad de radiación, régimen de flujo). 

Considerando dos compuestos farmacéuticos relevantes (ciprofloxacino (CIP) 

y diclofenaco (DFC), los cuales son típicamente hallados en aguas residuales 

hospitalarias y municipales), se desarrollaron los procesos de tratamiento, 

iniciando con el análisis del efecto de la intensidad de radiación y el régimen 

de flujo sobre la degradación por acción directa de la luz solar en el foto-

reactor (fotólisis). Encontrándose que mayor intensidad de radiación solar y un 

flujo alto (Re~2500) favorece la eliminación de los fármacos. Luego, se 

examinó la degradación de CIP y DFC, en el sistema de reacción por el 

proceso Foto-Fenton solar (luz solar, hierro (II) y peróxido de hidrógeno); y el 

seguimiento cromatográfico (UHPLC) mostró que el foto-Fenton degradó 

hasta 10 veces más rápido que la fotolisis estos contaminantes indicadores. 

Dada la efectividad del foto-reactor usando en el sistema foto-Fenton, éste se 

aplicó a dos matrices complejas: un agua residual hospitalaria simulada 

(sintetizada en laboratorio) y un efluente real del Hospital de Tumaco (Nariño-

Colombia), para la eliminación simultánea de CIP y DFC. En la primera agua 

(residual hospitalaria simulada) en 150 min (120 kJ/L de energía acumulada) 

de tratamiento se logró degradar 4.5 y 3.5 mg/L de ciprofloxacina y 

diclofenaco respectivamente. En la matriz real (la cual es más compleja), 

luego de 180 min (550 kJ/L de energía acumulada) de tratamiento en el 

reactor se removió 1 y 2 mg/L de ciprofloxacina y diclofenaco 

correspondientemente. Por lo tanto, fue posible concluir que en el foto-

reactor, los contaminantes pueden ser degradados por acción de la luz solar, 

la degradación de CIP y DFC es más eficiente al utilizar el sistema foto-Fenton 

y que dicho sistema es aplicable para el tratamiento de agua residual 

hospitalaria, mostrando que un foto-reactor de bajo costo y con fuente de 

irradiación gratuita y abundante en nuestro país (la luz solar) es una alternativa 

viable para el procesamiento de matrices acuosas con sustancias 

problemáticas como los efluentes hospitalarios. 

 

Palabras claves: Foto-reactor CPC, Agua residual hospitalaria, Foto-Fenton 

solar, Tratamiento de aguas, Degradación de fármacos, Ciprofloxacina, 

Diclofenaco.  

  



 

 

1. Introducción 

El agua es un recurso vital para las actividades humanas tanto de 

supervivencia como de desarrollo económico, y al mismo tiempo es la 

principal receptora de los productos de dichas actividades. Diariamente, a las 

aguas naturales llegan los efluentes de las plantas de tratamiento municipal y 

en algunos casos descargas directas sin tratamiento [1,2]. Entre los 

componentes que ingresan por estas vías a las aguas ambientales se 

encuentran los antibióticos que son considerados contaminantes emergentes 

(CEs); los cuales requieren especial atención, puesto que al entrar al ambiente 

se convierte en un factor de alto riesgo para la salud ambiental y humana por 

promover el desarrollo de bacterias resistentes a antibióticos [3]. 

 

Una de las principales fuentes de antibióticos son las aguas residuales 

hospitalarias [3-6]. Estas aguas son recibidas por las plantas de tratamiento de 

aguas residuales municipales (PTAR), donde típicamente se usan como 

tratamientos secundarios sistemas biológicos tales como lodos activados, los 

cuales son ineficientes para la eliminación de antibióticos [3]. Al final, los 

efluentes de las plantas de tratamiento son descargados en los cuerpos de 

agua natural tales como ríos o lagos, y de forma preocupante, en muchas 

poblaciones de Colombia, las aguas residuales hospitalarias sin tratamiento 

previo llegan directamente a las aguas ambientales. 

 

Trabajos previos sobre la aplicación de procesos clásicos como la cloración, 

han evidenciado que la degradación de sustancias de naturaleza química 

como los antibióticos puede llevar a la formación de productos 

organoclorados potencialmente cancerígenos [7]. Por lo tanto, tecnologías 

de tratamiento más sofisticadas y que minimicen los riesgos de formación de 

subproductos peligrosos, son requeridas para la eliminación de antibióticos en 

aguas residuales. 

 

Los procesos oxidativos no convencionales (procesos de oxidación 

avanzada), que han mostrado alta eficiencia para la degradación de una 

gran variedad de sustancias orgánicas en aguas [8-14], representan una 

alternativa para la eliminación de antibióticos; y cuya investigación podría 

conducir a la generación de sistemas de tratamiento de bajo costo 

económico y adaptables al contexto colombiano. Dentro de ellos los sistemas 

que usan el sol, como fuente de radiación, son los mas prometedores, debido 

al ahorro energético que su uso supone. Con base en lo anterior, el presente 

trabajo aborda el ensamble y evaluación de un reactor foto-catalítico 

(usando luz solar) de oxidación avanzada para el tratamiento de aguas 

residual hospitalaria. 

  



 

 

2. Objetivos 

2.1 Objetivo general 

• Evaluar la aplicación de un reactor foto-catalítico (basado en luz solar) 

para el tratamiento de agua residual hospitalaria. 

 

2.2 Objetivos específicos 

• Ensamblar un reactor foto-catalítico (Colector Parabólico Compuesto, 

CPC) utilizando materiales de bajo costo y fácil acceso. 

• Determinar el efecto del caudal e intensidad de radiación del reactor 

sobre la degradación de sustancias modelo. 

• Aplicar el sistema de reacción foto-catalítico para el tratamiento de 

aguas sintéticas. 

• Caracterizar un agua residual hospitalaria real a través de la 

determinación de los parámetros fisicoquímicos globales (pH, solidos 

totales, conductividad, DQO, etc.). 

• Aplicar el sistema de reacción foto-catalítico para el tratamiento de un 

agua residual hospitalaria real. 

 

3. Marco Teórico 

 

3.1 Impacto de la resistencia antibiótica en la salud humana 

 

De acuerdo con la Organización Mundial de la Salud (OMS), actualmente la 

resistencia a los antibióticos es considerada una grave amenaza de orden 

global para la salud pública, que puede afectar cualquier persona en 

cualquier etapa de la vida [15]. Se estima que en Europa mueren 25.000 

personas cada año por bacterias resistentes a antibióticos, y en Estados Unidos 

alrededor de 2 millones de infecciones y 23.000 muertes anuales se deben a 

microorganismos resistentes. 

En países en vía de desarrollo como Colombia hay pocos estimativos sobre las 

muertes por resistencia bacteriana. Sin embargo, es reconocida la gran 

cantidad de enfermedades infecciosas y limitaciones al acceso de nuevos 

antibióticos. Adicionalmente, la aparición en los últimos años de infecciones 

no tratables y causadas por microorganismos resistentes a varios antibióticos a 

la vez (multirresistentes), advierte la llegada de una era post-antibiótica, 

donde no exista tratamiento efectivo para combatir las enfermedades 

infecciosas [16]. En este contexto es urgente el control de la diseminación de 

bacterias resistentes y una vía para tal propósito es limitar la llegada de los 

antibióticos a los cuerpos de agua aplicando metodologías de degradación 

eficientes. 

 



 

 

3.2 Los antibióticos como contaminantes del agua 

Los antibióticos son el grupo terapéutico más utilizado para el tratamiento de 

infecciones en humanos, por lo cual gran cantidad de estos llegan a las aguas 

residuales municipales desde los efluentes hospitalarios [3]. Dada la naturaleza 

antimicrobiana de los antibióticos, los procesos biológicos clásicos (sistemas 

aeróbicos y anaeróbicos) utilizados en las PTAR como tratamientos 

secundarios son ineficientes para su eliminación y finalmente estas sustancias 

llegan a los cuerpos de agua natural [3,17–19]. 

El continuo ingreso de antibióticos al medio acuático, provenientes de las 

aguas residuales hospitalarias, generan contaminación con impactos muy 

negativos sobre la salud ambiental y humana. Aunque en el agua las 

concentraciones de antibióticos suelen ser mucho más bajos (de ng/L a μg/L) 

que los utilizados en el tratamiento de humanos, estas cantidades son 

suficientes para inducir una selección artificial conducente al desarrollo de 

bacterias resistentes [7]. La presencia de estos contaminantes en el agua 

representa un riesgo de propagación de la resistencia bacteriana en el medio 

ambiente y la transferencia del ambiente acuático al ser humano y/o 

animales; lo que puede redundar en enfermedades no curables con los 

antibióticos disponibles actualmente [3,22]. 

 

3.3 Procesos de oxidación avanzada como alternativa para el tratamiento 

de aguas  

Procesos convencionales para el tratamiento de aguas tales como la 

coagulación, la floculación, la sedimentación y la adsorción sobre carbón 

activado, no son capaces de eliminar los contaminantes microbiológicos y 

químicos, sino que realizan un cambio de fase del problema (de líquido a 

sólido); generando residuos sólidos contaminados que requieren un 

tratamiento posterior. Procesos fisicoquímicos tales como la cloración, la 

ozonización o la aplicación de luz ultravioleta permiten la eliminación parcial 

de fármacos [23]. Además, la cloración tiene el inconveniente de producir 

compuestos organoclorados (muchos con características cancerígenas) [7] y 

la ozonización en presencia de bromuro conduce a la formación de bromatos 

(también con propiedades cancerígenas) [24,25]. Por lo cual es urgente la 

implementación de nuevos procesos capaces de transformar antibióticos en 

sustancias inocuas. En este sentido, surge una oportunidad para las 

tecnologías no convencionales como los procesos de oxidación avanzada 

(POA). 

Los POA son metodologías que se caracterizan por la producción de especies 

químicas altamente reactivas y con tiempos de vida cortos (ps a ns), 

principalmente el radical hidroxilo (HO•, E° = 2.8 V). Estas especies químicas 

son poco selectivas y potencialmente pueden atacar cualquier compuesto 

de naturaleza orgánica [28], haciendo de estos procesos una alternativa para 

el tratamiento de los contaminantes refractarios del agua como los son los 

antibióticos u otros fármacos. Los POA conducen a la eliminación de los 

contaminantes a través de reacciones de abstracción de hidrógeno (Ec. 1), 

adición a sistemas pi (Ec. 2) o transferencia de electrones (Ec. 3). La acción 



 

 

intensiva de dichas especies reactivas puede conducir a la mineralización de 

los contaminantes (completa transformación en dióxido de carbono, agua e 

iones inorgánicos) [29]. 

 
𝑅𝐻 +  𝐻𝑂 • − − − − − − −>  𝑅 •  + 𝐻2𝑂                          𝐸𝑐𝑢𝑎𝑐𝑖ó𝑛 1  
𝑃ℎ +  𝐻𝑂 •  − − − − − − −>  𝑃ℎ𝑂𝐻                                   𝐸𝑐𝑢𝑎𝑐𝑖ó𝑛 2 
𝑅 +  𝐻𝑂 • − − − − − − −>  𝑅+  +  𝑂𝐻−                          𝐸𝑐𝑢𝑎𝑐𝑖ó𝑛 3 

 

Existen distintas formas de generar el radical hidroxilo, en este trabajo nos 

enfocaremos en el sistema foto-Fenton dadas sus bondades (ver sección 

siguiente). 

 

3.4 Proceso foto-Fenton 

 

En el proceso foto-Fenton el radical hidroxilo se produce a partir de la reacción 

de hierro (II) y peróxido de hidrogeno (Ec. 4) y de la foto-reducción de hierro 

(III) usando luz UV-Vis (Ec. 5) [30]. 

La regeneración del ion ferroso a partir del ion férrico hace que el proceso sea 

catalítico, requiriendo así pequeñas cantidades de hierro para desarrollarse 

eficientemente. De manera interesante, el proceso foto-Fenton puede 

aprovechar la radiación solar (fuente de luz natural y gratuita, además de 

abundante y muy disponible en nuestro país). Aunque se ha mostrado que el 

proceso foto-Fenton tiene un mejor desempeño a pH alrededor de 3 [30], 

estudios recientes han probado su aplicabilidad en sistemas a pH cercanos a 

la neutralidad [30], evidenciando su potencial en aguas reales. 

 
𝐹𝑒2+  +  𝐻2𝑂2  − − − −−>  𝐹𝑒3+  +  𝐻𝑂 • +  𝑂𝐻−                   𝐸𝑐𝑢𝑎𝑐𝑖ó𝑛 4 
𝐹𝑒3+  + 𝐻2𝑂 +  𝑈𝑉 − 𝑣𝑖𝑠 − −−>  𝐹𝑒2+  + 𝐻𝑂 • + 𝐻+               𝐸𝑐𝑢𝑎𝑐𝑖ó𝑛 5 

 

4. Metodología 

 

4.1 Ensamble del foto-reactor piloto 

 

Para el desarrollo de la presente investigación se propuso la utilización de un 

reactor solar tipo CPC (Figura 1). La selección de los materiales para el debido 

ensamblaje se realizó teniendo en cuenta el impacto ambiental, el costo y la 

disponibilidad en el mercado. El reactor foto-catalítico fue estructurado en 

ángulo de aluminio de ¾ de pulgada. Como pantallas parabólicas se usaron 

hojas de aluminio (material de fácil acceso, liviano y con alto índice de 

reflexión de los rayos solares). Por otra parte, los tubos por donde circulan las 

muestras acuosas fueron recuperados de lámparas fluorescentes desechadas 

después de su vida útil; estos permiten el paso de los rayos solares necesarios 

para que se dé la reacción de foto-Fenton. Para dar continuidad de flujo entre 

los tubos, conexiones de polímeros (PAVCO) fueron seleccionadas teniendo 



 

 

en cuenta su durabilidad y estabilidad frente a agentes químicos como hierro 

en solución y peróxido de hidrógeno. Finalmente, para la circulación de las 

aguas se empleó una bomba centrifuga (MD-40RM-220N). 

 

 

 
Figura 1. Esquema del reactor ensamblado 

4.2 Selección los contaminantes modelo 

 

Aunque las aguas residuales hospitalarias contienen múltiples sustancias 

farmacéuticas [31]; como estrategia de aproximación inicial para el 

tratamiento de estas aguas, dentro del amplio grupo de CEs, se seleccionaron 

dos compuestos relevantes (ciprofloxacina y diclofenaco; Figura 2), dada su 

presencia en medios acuáticos colombianos de interés (aguas residuales 

hospitalarias y efluentes de PTAR). El primer compuesto, es un antibiótico del 

grupo de las fluoroquinolonas, con efecto bactericida y se ha encontrado en 

efluentes de PTARs en ciudades como Medellín y Bogotá con concentraciones 

mayores de 1 μg/L, y en agua hospitalaria a 10,7 μg/L [31].  El segundo, es un 

analgésico/antinflamatorio consumido masivamente en Colombia y se han 

reportado concentraciones de 0,2 μg/L en efluentes de PTARs de las mismas 

ciudades, y en agua hospitalaria a 0,04 μg/L [32]. 

Cabe mencionar que ambos compuestos modelo son de gran consumo a 

nivel mundial y son frecuentemente detectados tanto en aguas residuales 

hospitalarias como en efluentes de PTAR municipales [31]. Adicionalmente la 



 

 

resistencia bacteriana a fluoroquinolonas es un problema reconocido que 

podría mitigarse un poco al degradar eficientemente antibióticos como la 

Ciprofloxacina. Por otra parte, la legislación actual de Suiza (la cual es un 

referente mundial) para aguas ha escogido el Diclofenaco como un CE de 

referencia y cuya eliminación de sus aguas residuales debe ser monitoreada 

[33]. Estos hechos también soportan la elección de Ciprofloxacina (CIP) y 

Diclofenaco (DFC) como sustancias modelo, para el presente trabajo. 

 

A 

 
B 

 
Figura 2. Estructura química de Ciprofloxacina (A) y Diclofenaco (B). 

 

4.3 Seguimiento a la degradación de los contaminantes modelo 

 

El seguimiento a la degradación de CIP y DFC se realizó mediante 

cromatografía liquida con detección UV-visible (usando un equipo 

Thermoscientific UHPLC-Ultimate 3000) [34]. Las condiciones cromatográficas 

específicas se presentan en la Tabla 1.  

La potencia antimicrobiana residual de las aguas procesadas se estableció 

usando el método de difusión en agar (método Kirby-Bauer) con 

microorganismos indicadores sensibles a antibióticos (ej. E. coli, S. aureus) [35]. 

 
Tabla 1. Condiciones cromatográficas para el seguimiento de CIP y DFC. 

Contaminante Ciprofloxacina Diclofenaco 



 

 

Fase estacionaria C18 5um 4.6x150 mm 

Acclaim TM 120 

C18 5um 4.6x150 mm 

Acclaim TM 120 

Fase móvil Acetonitrilo / Buffer 

ácido fórmico pH 3 

15/85 

Acetonitrilo / Buffer 

ácido fórmico pH 3 

80/20 

Flujo 1 mL/min 0.5 mL/min 

Longitud de onda de 

detección 

280 nm 260 nm 

 

4.4 Caracterización de las aguas hospitalarias reales 

 

Agua residual real del Hospital San Andrés de Tumaco (Tumaco-Nariño, ver 

detalles de la institución en http://hospitalsanandresese.gov.co/) fue 

considerada. La muestra correspondía a aguas residuales sin ningún tipo de 

pretratamiento para un día (13 de febrero de 2019) de operación normal del 

hospital. A la muestra cruda de agua residual se le determinó: pH (medición 

directa con pH-metro), demanda química de oxígeno (DQO, usando el 

método de reflujo cerrado de acuerdo al Standard Methods 5220), sólidos 

totales (aplicando el Standard Methods 2540), conductividad eléctrica (por 

medición directa con conductímetro) y espectro de absorción UV-Vis (200-700 

nm, utilizando un espectrofotómetro Metler-Toledo UV-5). 

 

4.5 Caracterización del reactor 

Una vez ensamblado el foto-reactor se establecieron los parámetros 

importantes de operación para su funcionamiento adecuado como se 

detalla a continuación: 

 

• Flujo: Inicialmente se determinó el tipo de flujo con el que permite operar 

el sistema, se calculó el número de Reynolds (Ec. 6), en las dos posiciones 

posibles del control de la bomba. Para las mediciones de 

caracterización del reactor se utilizó agua destilada, la cual es una 

primera aproximación al agua residual hospitalaria dado que los 

fármacos allí presentes están en concentraciones muy bajas ng/L-µg/L, 

y componente mayoritario es el agua [31]. 

 

Re =
𝑣𝐷𝜌

𝜇
          Ecuación 6 

Donde: 
𝑣 = 𝑉𝑒𝑙𝑜𝑐𝑖𝑑𝑎𝑑 𝑑𝑒𝑙𝑓𝑙𝑢𝑗𝑜  
𝐷 = 𝐷𝑖á𝑚𝑒𝑡𝑟𝑜 𝑑𝑒𝑙 𝑡𝑢𝑏𝑜   
𝜌 = 𝐷𝑒𝑛𝑠𝑖𝑑𝑎𝑑 𝑑𝑒𝑙 𝑓𝑙𝑢𝑖𝑑𝑜 
𝜇 = 𝑉𝑖𝑠𝑐𝑜𝑠𝑖𝑑𝑎𝑑 𝑑𝑒𝑙 𝑓𝑙𝑢𝑖𝑑𝑜 

 



 

 

Tabla 2. Variables y número de Reynolds (Re) para las dos posiciones posibles de la 

bomba en el sistema. 

Variable Valor 

𝒗𝟏 (𝒎/𝒔) 0,099 

𝒗𝟐 (𝒎/𝒔) 0,013 
𝑫(𝒎)  0,026 

𝝆(𝒌𝒈/𝒎𝟑 ) 1000 
𝝁 (𝒌𝒈/𝒎 ∗ 𝒔)  0,001 

𝑹𝒆𝟏 2554,6 

𝑹𝒆𝟐 326,5 

 

Según el valor obtenido en el cálculo del número de Reynolds (Tabla 2), 

se encontró que la bomba permite operar a un régimen laminar 

(Re<2100) y a un régimen de transición laminar a turbulento (Re 2500-

3000). [36] 

 

 

• Volumen total irradiado: Se definió el uso de tres tubos del foto-reactor, 

aprovechando su carácter modular (podrían ser utilizados hasta siete 

tubos), con el fin de tener un volumen total tratado de 4 L: Así, el 

volumen total irradiado, se determinó mediante la siguiente ecuación 

(Ec. 7): 

 

𝑉𝑇𝑖 = A ⋰∗ L ∗ 3          Ecuación 7 

con: 
𝑉𝑇𝑖 = 𝑉𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒𝑛 𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙 𝑖𝑟𝑟𝑎𝑑𝑖𝑎𝑑𝑜  
𝐿 = 𝐿𝑜𝑛𝑔𝑖𝑡𝑢𝑑 𝑑𝑒 𝑢𝑛 𝑡𝑢𝑏𝑜 

𝐴 ⋰ = Á𝑟𝑒𝑎 𝑡𝑟𝑎𝑛𝑠𝑣𝑒𝑟𝑠𝑎𝑙 𝑑𝑒 𝑢𝑛 𝑡𝑢𝑏𝑜 
𝑉 = 𝑉𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒𝑛 𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙 𝑡𝑟𝑎𝑡𝑎𝑑𝑜  
𝐴𝑠 = Á𝑟𝑒𝑎 𝑠𝑢𝑝𝑒𝑟𝑓𝑖𝑐𝑖𝑎𝑙 𝑑𝑒 𝑢𝑛 𝑡𝑢𝑏𝑜  

 
  

Tabla 3. Datos geométricos del foto-reactor 

Variable Valor 

𝑫(𝒎)  0,026  
𝑳(𝒎)  0,900 

𝑨𝒔(𝒎𝟐) 0,0735 

𝑨 ⋰  (𝒎𝟐) 0,00053 

𝑽(𝒎𝟑) 0,00400 

𝑽𝑻𝒊(𝒎𝟑) 0,00143 

 

De esta manera, utilizando tres tubos, el volumen irradiado en el reactor 

fue de 0,00143 m3. 

 

• Tiempo de residencia: Teniendo definido el tipo de flujo al cual operó la 

bomba centrífuga y el volumen total irradiado, el tiempo en el cual el 



 

 

agua en tratamiento permaneció bajo irradiación en el reactor se 

calculó así (Ec. 8): 

  

t =
𝑉𝑇𝑖

𝑄
          Ecuación 8 

Donde: 
𝑉𝑇𝑖 = 𝑉𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒𝑛 𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙 𝑖𝑟𝑟𝑎𝑑𝑖𝑎𝑑𝑜  
𝑄 = 𝐹𝑙𝑢𝑗𝑜 𝑣𝑜𝑙𝑢𝑚é𝑡𝑟𝑖𝑐𝑜  
 

 
 

Tabla 4. Determinación del tiempo de residencia en el reactor 

Variable Valor 

𝑽𝑻𝒊(𝒎𝟑) 0,00143 

𝑸𝟏(𝒎𝟑/𝒔) 0,000104 (6.25 L/min) 

𝑸𝟐(𝒎𝟑/𝒔) 1,33E-05 (0.80 L/min) 

𝒕𝟏(𝒔) 13,74 
𝒕𝟐(𝒔) 107,5 

 

• Angulo de posición del reactor: el foto-reactor CPC posee la ventaja de 

que su geometría permite captar la luz directa y difusa [37], permitiendo 

concentrar de radiación solar. Aunque para la ciudad de Medellín, el 

ángulo ideal de posición del reactor debe ser igual a su latitud, es decir 

6.13°, ya que a esta inclinación el cenital solar sería igual a 90°, valor en 

el cual se absorbe en mayor proporción la radiación solar tanto directa 

como difusa [38], la infraestructura disponible para nuestro reactor CPC 

permitía un ángulo de inclinación de 32.7°. 

 

• Medición de la radiación solar: Debido a que el reactor usa como 

fuente de radiación la luz solar, se realizaron mediciones a diferentes 

horas determinando la intensidad de luz solar aprovechable para el 

tratamiento de las aguas (degradación de contaminantes). Para tal 

propósito se usó un radiómetro Solar Light PMA 2100 (que permitía 

establecer la intensidad de radiación UVA) y una aplicación 

Pyranometer para celular Iphone (que permitía una medición 

piranométrica, i.e., intensidad UV-Vis). La Tabla 5 ejemplifica la medición 

de la intensidad de radiación por ambos instrumentos durante una 

mañana.   

 

 

 

 

 
  



 

 

Tabla 5. Evolución de Intensidad de radiación (I) medida con la aplicación 

Pyranometer para celular (intensidad total) y con radiómetro (radiación UVA) 

Fecha: 01/02/2019 

Hora I (Celular)  

W/m2 

I (Radiómetro)  

W/m2 

10:00 a.m. 260 9,8 

10:15 a.m. 408 15,6 

10:30 a.m. 343 14,2 

10:45 a.m. 726 28,3 

11:00 a.m. 726 27,6 

11:15 a.m. 933 28,2 

11:30 a.m.* 225 8,79 

11:45 a.m. 1091 29,8 

12:00 m* 172 8,28 

*A las 11:30 a.m. y 12:00 m se tenía un cielo parcialmente nublado. 

 

De la Tabla 5 se puede notar que la intensidad de radiación en el radiómetro 

corresponde al 3% de la determinada con el celular, lo cual es coherente con 

el porcentaje de UVA en la radiación solar total que llega a la superficie 

terrestre, indicando que el uso de la aplicación (celular) es una buena 

alternativa para la medición de la intensidad de radiación solar.  

De otro lado, las mediciones mostraron que la intensidad de radiación 

aumenta a medida que avanza el tiempo desde las 9:00 a.m. hasta llegar a 

las 12:00m (hora en la cual el sol se encuentra al ángulo cenital de 90º con 

respecto a la tierra), mientras que entre las 13:00 y las 16:00 horas va 

disminuyendo. De acuerdo con esto, se encontró que el rango de 9:00 a 16:00 

horas era el adecuado para realizar los experimentos.  

 

• Temperatura: Cabe mencionar aquí, que durante todos los experimentos 

desarrollados en el presente trabajo la temperatura de la muestra acuosa en 

el foto-reactor permaneció por debajo de los 35 ℃. 

 

4.6 Reactivos 

 

La tabla 6 presenta los reactivos y sus respectivos proveedores utilizados para 

el desarrollo del presente trabajo: 

  
Tabla 6. Reactivos utilizados en el proyecto de investigación 

Reactivo Formula 

Química 

Proveedor 

𝑪𝒊𝒑𝒓𝒐𝒇𝒍𝒐𝒙𝒂𝒄𝒊𝒏𝒂 C17H18FN3O3 Laproff 
𝑫𝒊𝒄𝒍𝒐𝒇𝒆𝒏𝒂𝒄𝒐 𝒔𝒐𝒅𝒊𝒄𝒐 C14H10Cl2NNaO2 Laproff 

𝑷𝒆𝒓𝒐𝒙𝒊𝒅𝒐 𝒅𝒆 𝒉𝒊𝒅𝒓𝒐𝒈𝒆𝒏𝒐 (𝟑𝟎% 𝐦/𝐯) H2O2 PanReac 
𝑺𝒖𝒍𝒇𝒂𝒕𝒐 𝒅𝒆 𝒉𝒊𝒆𝒓𝒓𝒐 𝒉𝒆𝒑𝒕𝒂𝒉𝒊𝒅𝒓𝒂𝒕𝒂𝒅𝒐 FeSO4. 7H2O PanReac 



 

 

 

 

5. Resultados y discusión 

 

5.1 Degradación de los contaminantes modelo por fotólisis  

Antes de aplicar el proceso foto-Fenton, se evaluó la capacidad degradativa 

de la luz solar (fotólisis) sin adición de hierro y peróxido de hidrógeno al reactor 

CPC. En este punto, también fue determinado el efecto de la intensidad de 

radiación y del flujo de agua en el sistema.  

 

5.1.1 Efecto de la intensidad de radiación 

 

La cantidad de radiación solar que llega a la superficie terrestre viene 

condicionada por el ángulo cenital solar (que depende de la latitud del lugar), 

la declinación solar (dependiente del mes), el día y la hora [39]. Cabe señalar 

que los foto-reactores solares difieren significativamente de los reactores 

químicos clásicos en el hecho de que su geometría y diseño deben asegurar 

que la radiación solar se aproveche al máximo, así que la intensidad de 

radiación es determinante; tanto que variables convencionales como 

temperatura y presión resultan ser menos importantes para los fines de 

operación del proceso fotoquímico [37]. Además, es reconocido que la luz 

solar per se puede inducir la transformación de sustancias químicas [38]. Por lo 

tanto, inicialmente se evaluó la fotólisis de uno de los contaminantes modelo 

a diferentes intensidades de radiación solar, para lo cual se realizó el 

experimento en el reactor CPC en días diferentes. La Figura 3 muestra la 

evolución de CIP sometida a radiación solar de dos distintas intensidades. El 

día A presentó una intensidad de radiación (Itotal: 507 W/m2 e IUVA: 14.91 W/m2) 

menor que el día B (Itotal: 1317 W/m2 e IUVA: 38.74 W/m2). 

Dado que, en un mismo día entre sus diferentes horas la intensidad de 

radiación solar varía (ver Tabla 5), para analizar mejor la degradación de 

contaminantes se debe determinar la energía acumulada (E) utilizando la Ec. 

9: 

𝐸𝑈𝑉,𝑛 = 𝐸𝑈𝑉,𝑛−1 + ∆𝑡𝑛 𝑈𝑉𝐺,𝑛 (
𝐴

𝑉
) ; ∆𝑡𝑛 = 𝑡𝑛 − 𝑡𝑛−1          Ecuación 9 

Donde: 
𝐸𝑈𝑉,𝑛 =  𝐸nergía acumulada, por unidad de volumen , para una muestra n del proceso fotocatalítico 

𝑈𝑉𝐺,𝑛 =  𝑅adiación media útil incidente (W/𝑚2)  

A = Superficie exterior del reactor 

V = Volumen total irradiado del reactor 

 

De la Figura 3 se puede observar que en ambos días (A y B) en un mismo rango 

de tiempo la concentración de CIP disminuye, evidenciando que la luz solar 

(fotólisis) es capaz de promover la transformación del compuesto. Sin 

embargo, para el día B la degradación del contaminante es mayor. Como lo 



 

 

indica el inset de la Figura 3, para el día B la energía acumulada a los 45 min 

es mayor (es decir que en ese día hubo una mayor intensidad de radiación 

solar que en el día A). Al tenerse una mayor intensidad de radiación solar se 

favorece la degradación por procesos fotoquímicos [40]. Así pues, para la 

operación de nuestro foto-reactor CPC una mayor intensidad de radiación 

solar (y en consecuencia E más alta) permite mayores degradaciones de los 

contaminantes. 

  

Tiempo (min)

0 10 20 30 40 50

C
/C

o

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

1.2

A 

B

A B

E
4
5
 (

k
J
 /
L

)

0

50

100

150

200

250

IA < IB

 
Figura 3. Efecto de la intensidad de radiación solar en la degradación de CIP. Condiciones 

experimentales: [Contaminante]: 5 ppm, Flujo: 6.25 L/min, Volumen total: 4 L y pH inicial: 6.45. 

E45: energía acumulada a los 45 min de tratamiento.  

 

 

5.1.2 Efecto del flujo 

 

La bomba ensamblada al foto-reactor permitía dos flujos (Q) uno alto y otro 

bajo. Entonces, se evaluó el efecto de tales flujos sobre la foto-degradación 

de CIP y los resultados se presentan en la Figura 4. En esta figura podemos 

observar que al flujo de 6.25 L/min (Re: 2554.6, régimen de transición laminar-

turbulento, ver Tabla 2) se requiere la mitad de la energía que al flujo de 0.8 

L/min (Re: 326.5, régimen laminar, ver Tabla 2) para degradar la misma 

cantidad de CIP por fotólisis. Esto significa en nuestro sistema de reacción el 

flujo en régimen de transición es más conveniente para la degradación de los 

contaminantes. El régimen de transición permite desordenar el flujo 

induciendo una mayor transferencia de masa y hace que las sustancias 

problema pasen mayor número de veces por la sección irradiada del reactor. 



 

 

De hecho, desde la literatura se plantea que para reactores CPC es mejor el 

tipo de flujo perteneciente al régimen turbulento [37]. Bajo tal consideración, 

para las siguientes etapas de la investigación, el flujo de operación se fijó en 

6.25 L/min (Re: 2554.6). 
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Figura 4. Efecto del flujo sobre la foto-degradación de CIP. Condiciones experimentales: 

[Contaminante]: 5 ppm, Flujo: 6.25 L/min para CIP y 0.8 L/min para DFC, Volumen total: 4 L y 

pH inicial: 6.48.  

 

 

5.1.3 Degradación individual de los contaminantes Ciprofloxacino y 

Diclofenaco por luz solar (fotólisis) 

 

Como se mencionó anteriormente la luz solar por sí misma puede inducir la 

degradación de sustancias orgánicas. Cuando fotones con suficiente energía para 

afectar los enlaces químicos, interactúan con moléculas, es posible observar 

transformaciones de las sustancias [40]. Entonces, una vez analizado el efecto de los 

parámetros operacionales básicos del sistema de reacción, se estudió la acción de 

la luz solar (en ausencia de hierro y peróxido) sobre los contaminantes modelo 

individualmente; cuyos resultados se presentan en la Figura 5. 
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Figura 5. Fotolisis individual de CIP (A) y DFC (B). Condiciones experimentales: 

[contaminantes]: 5 ppm cada uno, flujo: 6.25 L/min para CIP y DFC; Volumen total: 4 L y pH 

inicial: 6.51.  

 

La Figura 5 muestra que, la fotolisis por si sola puede degradar en un 75% la 

molécula de CIP con una energía acumulada de 380 kJ/L, mientras que para 

la molécula de DFC se alcanza a degradar hasta un 40% con una energía 

acumulada de 178 kJ/L.  

Para este caso la fotólisis viene la interacción de fotones de luz solar con la 

molécula objetivo. De manera general, se requieren dos condiciones para 

que se dé la fotolisis, la primera es que el espectro de absorción de la molécula 

objetivo coincida con el espectro de emisión de la luz incidente, y la segunda 

condición es que los fotones absorbidos efectivamente induzcan una 



 

 

transformación (lo cual es denotado por el rendimiento cuántico (Φ), Ec. 10.) 

[41].   

 

 

Φ =
𝑁ú𝑚𝑒𝑟𝑜 𝑚𝑜𝑙é𝑐𝑢𝑙𝑎𝑠 𝑡𝑟𝑎𝑛𝑠𝑓𝑜𝑟𝑚𝑎𝑑𝑎𝑠

 𝑁ú𝑚𝑒𝑟𝑜 𝑓𝑜𝑡𝑜𝑛𝑒𝑠 𝑎𝑏𝑠𝑜𝑟𝑏𝑖𝑑𝑜𝑠
       Ecuación 10 

 

 

Como se observa en la Figura 6, el rango de longitudes de onda del espectro 

de emisión solar que llega a la superficie terrestre esta entre 280-3000 nm. Al 

mismo tiempo desde los espectros de absorción de ciprofloxacina y 

diclofenaco (Figura 7) se puede observar que tales moléculas presentan 

absorción de la luz solar y ésta les puede inducir transformaciones; lo que 

explica la reducción de la concentración de las sustancias farmacéuticas en 

el agua irradiada (Figura 5). Por otra parte, dado que ciprofloxacina y 

diclofenaco están en concentraciones molares cercanas (15.09 y 16.88 µM), 

respectivamente) la diferencia en las fotolisis podría asociarse principalmente 

a Φ distintos para cada sustancia [42-43]. 

De manera interesante, los resultados de esta sección muestran que en el foto-

reactor solo usando luz solar se puede obtener la degradación de 

contaminantes. 

 

 

 
Figura 6. Espectro de emisión solar. Tomado de  
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Figura 7. Espectros UV-Vis de absorción de CIP (A) y DFC (B). 

 

 

 



 

 

5.1.4 Degradación simultanea de CIP y DFC por luz solar 

 

Con el propósito de ver la habilidad del sistema de reacción para fotolisar en 

simultáneo ambos contaminantes modelo, se realizó una prueba de 

tratamiento de agua destilada conteniendo CIP y DFC (Figura 8), obteniendo 

los siguientes resultados: 

• Bajo tales condiciones el sistema degrada cerca del 60% de DFC y 40 % de 

CIP después de 150 min (con una energía acumulada de ~550 kJ/L). 

• En comparación con la degradación individual (Figura 7), para la mezcla de 

los dos contaminantes, fijando una E de 200 kJ/L, se tiene por un lado que la 

degradación de DFC en el tratamiento simultaneo es similar al individual; 

mientras que la eliminación de CIP en la mezcla fue menor en el ensayo de 

CIP sola. Este fenómeno se podría asociar a un efecto pantalla que ejercería 

el DFC sobre la CIP. 

 

E (kJ/L)

0 100 200 300 400 500 600

C
/C

o

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

1.0

1.2

CIP 

DFC 

 
Figura 8. Degradación simultanea de CIP y DFC por fotólisis. Condiciones experimentales: 

[Contaminantes]: 5 ppm cada uno, Flujo: 6.25 L/min para CIP y DFC; Volumen total: 4 L y pH 

inicial: 6.5. 

 

5.2 Degradación de contaminantes modelos con Foto-Fenton 

 

En las secciones previas se demostró la habilidad degradativa de la luz solar 

sola, pero aún a altos valores de energía acumulada (ej. 500 kJ/L) se alcanzan 

remociones máximas del 60% de los contaminantes (Figura 8). Por lo que la 

aplicación del sistema foto-Fenton se hace pertinente para llevar a cabo una 

degradación más eficiente de los contaminantes [40].  Así pues, los CIP y DFC 

fueron simultáneamente tratados en el reactor CPC por el sistema foto-Fenton 

usando Fe (II) a 0.5 ppm y H2O2 a 50 ppm, más luz solar.  



 

 

La Figura 9A compara la degradación de CIP por fotolisis y foto-Fenton. Allí se 

puede observar como a una misma cantidad de energía acumulada (ej. 80 

kJ/L), por el sistema foto-Fenton para molécula de CIP su concentración es 

reducida al 50%, mientras que por fotolisis se degrada menos del 5%.  
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Figura 9. Comparación de fotolisis (p) y foto-Fenton (pF) para la degradación de los 

contaminantes modelo. Condiciones experimentales: [Contaminantes]: 5 ppm cada uno, 

Flujo: 6.25 L/min; Volumen total: 4 L, [Fe (II)]: 0.5 ppm, [H2O2]: 50 ppm y pH inicial: 6.47.  
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Figura 10. Efecto de la concentración del hierro sobre el proceso foto-Fenton. Condiciones 

experimentales: [Contaminantes]: 5 ppm de cada uno, Flujo: 6.25 L/min, Volumen total: 4 L, 

[H2O2]: 50 ppm, [Fe (II)]: 0.5 o 5 ppm y pH inicial: 6.52.  

De forma análoga la eliminación de DFC (Figura 9B) es acelerada por el 

proceso foto-Fenton. La diferencia entre la fotolisis y el foto-Fenton se debe a 

que en el último caso además de la acción de la luz solar se da la formación 

(Ec. 4) y ataque del HO•  (Ec. 5), el cual no es selectivo y tiene alto poder 

degradativo hacia los contaminantes orgánicos. 
 



 

 

También, se determinó el efecto de la concentración de hierro en la reacción 

Foto-Fenton; para esto, se aumentó la concentración de Fe (II) 10 veces (es 

decir a 5 ppm) y se realizó el experimento de degradación, cuyos resultados 

se muestran en la Figura 10. 

Se puede observar como en el caso de la CIP (Figura 10A) a 0.5 ppm de hierro 

y alrededor de los 200 kJ/L de energía acumulada, el proceso logra disminuir 

el 70% del contaminante mientras que el experimento con la concentración 

mayor de hierro elimina el 100% de ciprofloxacina a los 175 kJ/L. En la Figura 

10B, también se encontró el fenómeno acelerador por el incremento en la 

cantidad de hierro; el DFC a la misma cantidad de energía acumulada (320 

kJ/L), se degrada en un 90% con Fe (II) a 0.5 ppm, mientras que con 5 ppm ya 

se ha degradado el 100% de diclofenaco. 

Es conocido que la velocidad de degradación incrementa con el aumento 

de la concentración de Fe2+, ya que se generan mayor cantidad de radical 

hidroxilo (Ec. 5) [40]. Sin embargo, se debe tener en cuenta que un aumento 

desmesurado de la concentración de Fe2+ puede generar resultados adversos 

en el proceso; ya que, por un lado, los radicales al no ser selectivos pueden 

reaccionar con los mismos iones ferrosos dando lugar a una competencia 

entre los contaminantes y el mismo hierro (Ec. 11); por otro lado, contribuye a 

aumentar el contenido de las sales totales y del hierro en el efluente (lo cual 

también tiene implicaciones ambientales y restricciones legislativas) [40]. 

𝐹𝑒2+ + 𝐻𝑂• − −−→ 𝐹𝑒3+ + 𝐻𝑂−             Ecuación 11 

 

De otro lado, para un proceso de tratamiento de aguas además de la 

degradación se deben analizar otros indicadores del impacto ambiental. En 

nuestro caso, se estableció el cambio en la actividad antimicrobiana residual 

de las aguas procesadas dado a que uno de los contaminantes modelo era 

un antibiótico (CIP).  

La Figura 11 presenta la evolución de la potencia antibiótica (también 

llamada actividad antimicrobiana (AA)). Allí se evidencia que el proceso 

indujo una completa eliminación de la AA; situación beneficiosa puesto que 

es lo que se busca principalmente cuando se degradan contaminantes de 

naturaleza antibiótica, ya que así se reduce el riesgo de desarrollo y 

proliferación de microorganismos resistentes [32].  
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Figura 11. Evolución de la actividad antimicrobiana (AA) durante el tratamiento con Foto-

Fenton. Se usó E. coli como microrganismo indicador 

 

 

5.3 Degradación en agua hospitalaria simulada (HWWs) 

 

Debido a que las aguas hospitalarias son de lejos mucho más complejas que 

el agua destilada, se consideró un agua residual hospitalaria simulada (HWWs, 

la cual contenía compuestos orgánicos e inorgánicos, ver tabla 7) como una 

aproximación inicial a una matriz real. Al evaluar el efecto del proceso Foto-

Fenton en la degradación de los contaminantes modelo en esta matriz (Figura 

12) se obtuvo que el proceso foto-Fenton logra degradar la ciprofloxacina y el 

diclofenaco en un 90 y 70% respectivamente a 150 kJ/L de energía 

acumulada. Como se había mencionado anteriormente, en el proceso foto-

Fenton el radical hidroxilo no es selectivo, por lo tanto, puede atacar a todas 

las sustancias presentes en HWWs dando lugar a la degradación de CIP y DFC.  

 

 

 

 

 
Tabla 7. Composición del agua residual hospitalaria simulada (HWWs) 

Compuesto Formula 

química 

Composición* 

Cloruro de calcio 

dihidratado 

CaCl2.2H2O 0.400 g 

Sulfato de sodio Na2SO4 0.804 g 



 

 

Fosfato monopotásico KH2PO4 0.400 g 

Cloruro de potasio KCl 0.800 g 

Cloruro de amonio NH4Cl 0.400 g 

Urea CH4N2O 10.08 g 

Cloruro de sodio NaCl 23.40 g 

*Cantidades necesarias para preparar 8 litros de HWWs. 
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Figura 12. Degradación de CIP y DFC en HWWs. Condiciones experimentales: 

[Contaminantes]: 5 ppm de cada uno, Flujo: 6.25 L/min, Volumen total: 4 L, [Fe (II)]: 5 ppm, 

[H2O2]: 50 ppm y pH inicial: 6.56.  

 

La comparación de los resultados en la matriz simulada y agua destilada (DW) 

por el proceso foto-Fenton en el reactor CPC, (Figura 13) indica que los 

componentes del HWWs afectan la degradación de los contaminantes. Se 

puede observar que en agua destilada (DW) a energías < 200 kJ/L se degrada 

el 100% de CIP y DFC, mientras en la matriz de HWWs se remueve un 90 % para 

ciprofloxacina y un 70% para diclofenaco. Esto probablemente es debido a 

que los componentes del agua residual hospitalaria simulada compiten por los 

radicales hidroxilos. Sin embargo, cabe remarcar que, pese a la competición, 

la eliminación de los fármacos en HWWs es alta (>70%). Aquí también se 

determinó la AA para el HWWs tratada, y se encontró que incluso para esta 

agua compleja el proceso fue capaz de eliminar completamente la potencia 

antibiótica. 
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Figura 13. Efecto de la matriz en la degradación de contaminantes CIP y DFC. Condiciones 

experimentales: [Contaminantes]: 5 ppm de cada uno, Flujo: 6.25 L/min, Volumen total: 4 L, 

[Fe (II)]: 5 ppm, [H2O2]: 50 ppm y pH inicial: 6.42. 

 

 

 

5.4   Tratamiento de aguas reales 

 

Finalmente, el reactor CPC (foto-reactor) y el proceso foto-Fenton fueron 

aplicados a un agua residual real del Hospital San Juan de Tumaco (Nariño-

Colombia). La caracterización global de dicha agua esta plasmada en la 

Tabla 8. 



 

 

Para la evaluación de la acción degradativa del sistema se dopó el agua 

residual con las sustancias modelo ciprofloxacina y diclofenaco para 

aumentar su concentración y de esta manera poder seguirlas mediante 

métodos analíticos disponibles (HPLC-DAD). Los resultados de la 

experimentación están condensados en la Figura 15. 

 
Tabla 8. Parámetros globales del agua residual hospitalaria real 

 

 

De manera interesante, de los 10 ppm del dopaje inicial con los fármacos 

modelo, el sistema logró degradar ~ 2.6 ppm (cerca del 26 %) en el agua 

residual hospitalaria real, a una energía acumulada de 508 kJ/L 

(correspondiente a 180 minutos de tratamiento). En este punto, se debe 

indicar que según la literatura en las aguas residuales hospitalarias hay 

concentraciones de ciprofloxacina y diclofenac a nivel de μg/L [32], las cuales 

están tres órdenes de magnitud por debajo del dopaje; lo cual permite inferir 

que perfectamente el sistema probado es capaz de eliminar las sustancias 

problema a las concentraciones reales del agua hospitalaria. 

Por otra parte, la composición del agua real (Tabla 8) muestra la presencia de 

iones (ver conductividad) y otra materia orgánica además de los 

componentes farmacéuticos (Véase sólidos totales y DQO), además de una 

moderada absorción de luz (ver absorbancia a 365 nm); factores que influyen 

en el desempeño del proceso de eliminación de los contaminantes. Así, la 

interacción del radical hidroxilo con la carga orgánica de la matriz y aniones 

(ej. cloruro o sulfato) más la filtración de la luz por los sólidos y otras 

componentes del agua afectan [32]; haciendo que la eliminación de las 

sustancias modelo sea menor que un agua destilada o simulada (Figura 13). 

 

Parámetro Valor 

pH 6.477 

Conductividad (µS/cm) 564 

Solidos totales disueltos (mg/L) 31.37 

DQO (mg/L) 182.7 

Absorbancia a 365 nm 0.272 
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Figura 14. Concentración removida de contaminantes CIP y DFC. Condiciones 

experimentales: [Contaminantes adicionado]: 5 ppm de cada uno, Flujo: 6.25 L/min, 

Volumen total: 4 L, [Fe (II)]: 5 ppm, [H2O2]: 50 ppm y pH inicial: 6.48. 

 

Para terminar la presente investigación, se calcularon los costos de operación 

del sistema para tratar 1 L de agua residual hospitalaria durante una hora, 

teniendo en cuenta reactivos consumidos y costo de energía eléctrica de 

funcionamiento de la bomba. La Tabla 9 resume dichos costos. 

 

 
Tabla 9. Costos operativos del sistema 

Componente del sistema Costo 

(COP/L*h) 

Bomba centrifuga 16.41* 

Reactivo sulfato de hierro heptahidratado 7.10** 

Reactivo peróxido de hidrogeno 36.35** 

*Calculado tarifa EPM, **Calculado con precios del proveedor Elemento Químicos Ltda. 

 

De acuerdo con la Tabla 9, tratar 1 L de agua residual hospitalaria durante 

una hora en nuestro reactor cuesta 59.86 COP. 

 

 

6. Conclusiones 

 

A partir del desarrollo del presente trabajo se puede concluir que:  

• Fue posible ensamblar un reactor tipo CPC con materiales de bajo costo, fácil 

acceso y bajo impacto ambiental aplicable al tratamiento de aguas 

residuales hospitalarias. 



 

 

• El incremento en el caudal y la intensidad de radiación tiene un efecto positivo 

sobre la degradación de sustancias contaminantes modelo.  

• En el reactor CPC ensamblado, la luz solar per se puede ejercer un efecto 

degradativo, el cual es acelerado por la adición de hierro (II) y peróxido de 

hidrógeno (proceso foto-Fenton). 

• Altos porcentajes de degradación de los contaminantes modelo, en una 

matriz simulada (HWWs) se obtenién por el tratamiento con el proceso Foto-

Fenton (con [Fe (II)] a 5ppm y [H2O2] a 50 ppm) en el foto-reactor. 

• La aplicación del sistema de reacción tipo CPC y el proceso foto-Fenton (con 

[Fe (II)] a 5ppm y [H2O2] a 50 ppm) a una matriz de agua residual hospitalaria 

real, eliminó una gran carga de los contaminantes farmacéuticos (~2.6 ppm), 

evidenciando la potencialidad de dicho sistema para su escaldo e 

implementación en campo. 
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8. Anexos 

 

8.1 Plano del reactor tipo CPC 

 
 

 


