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RESUMO

Disserta��o de Mestrado
Programa de P�s-Gradua��o em Engenharia de Processos

Universidade Federal de Santa Maria

REMOÇÃO DE NITROGÊNIO OU FÓSFORO PRESENTE EM 
EFLUENTES AGROINDUSTRIAIS PELA PRECIPITAÇÃO DE

ESTRUVITA

Autor: Wilson Roberto Barreto dos Santos 
Orientador: S�rgio Luiz Jahn 

Santa Maria, RS, 19 de julho de 2011

Tendo em vista a potencialidade do emprego de processo f�sico-qu�mico no 

tratamento de efluentes, este projeto teve por objetivo estudar a remo��o de f�sforo 

e nitrog�nio presente em efluentes como de dejetos l�quidos de su�nos, frigor�ficos 

de abate de bovinos (sangue bovino) e descartes de refrigerantes. A tecnologia

empregada na remo��o de nitrog�nio e f�sforo � a sua precipita��o sob a forma de 

estruvita (Mg(NH4)PO4.6H2O). Para possibilitar a precipita��o do nitrog�nio e do 

f�sforo como estruvita, foi necess�ria a presen�a de subst�ncias como o Mg e PO4, 

os quais foram supridos pela adi��o de �cido fosf�rico, fosfato de pot�ssio, 

hidr�xido de magn�sio, �xido de magn�sio e cloreto de am�nia em concentra��es 

variadas. Essas concentra��es foram adicionadas em reator de 2,0 L e permanecem

sob agita��o utilizando um equipamento “jar-test”. Em seguida, as amostras foram 

filtradas e os precipitados foram analisados por difra��o de raios-X. Nos 

sobrenadantes analisados, foi verificada uma remo��o de nitrog�nio e f�sforo acima 

de 80%. A remo��o destes componentes depende do tipo de efluente ensaiado. O 

nitrog�nio e f�sforo, precipitados na forma de estruvita, podem ser utilizados na 

formula��o de fertilizante com lenta libera��o destes elementos. 

Palavras-chave: Efluentes. Nitrog�nio. F�sforo. DQO. DBO. Estruvita. Processos 

F�sico-Qu�micos.
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Given the potential of the use of physical-chemical process in wastewater 

treatment, this project aimed to study the reduction of phosphorus and / or nitrogen

present in effluents and liquid manure from pigs, meat slaughter of cattle (bovine 

blood) and disposal of refrigerants. The technology used in the removal of ammonia

and phosphorus is its precipitation in the form of struvite (Mg (NH4) PO4.6H2O). To 

enable the precipitation of ammonia and phosphorus as struvite, is necessary the 

presence of the participants such as Mg, which will be supplied by the addition of

phosphoric acid, potassium phosphate, magnesium hydroxide, magnesium oxide and

ammonium chloride concentrations varied. These concentrations were added in 2.0-

liter beakers and kept under agitation using a jar-test equipment. Then the samples 

were filtered and the precipitates were analyzed by diffraction and X-ray. The 

supernatant was analyzed seen a removal of nitrogen and phosphorus above 80%. 

The removal of these components depends on the type of effluent tested. Nitrogen

and phosphorus precipitated as struvite, can be used in the formulation of fertilizer

with slow release of these elements.

Keywords: Wastewater. Nitrogen. Phosphorus. COD. BOD. Struvite. Physical-

chemical processes.
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1 INTRODUÇÃO

A grande diversidade das atividades industriais ocasiona durante o processo 

produtivo, a geração de efluentes, os quais podem poluir/contaminar o solo e a 

água, sendo preciso observar que nem todas as indústrias geram efluentes com 

poder impactante nesses dois ambientes. Em um primeiro momento, é possível 

imaginar serem simples os procedimentos e atividades de controle de cada tipo de 

efluente na indústria. Todavia, as diferentes composições físicas, químicas e 

biológicas, as variações de volumes gerados em relação ao tempo de duração do 

processo produtivo, a potencialidade de toxicidade e os diversos pontos de geração 

na mesma unidade de processamento recomendam que os efluentes sejam 

caracterizados, quantificados e tratados e/ou acondicionados, adequadamente, 

antes da disposição final no meio ambiente. 

As características físicas, químicas e biológicas do efluente industrial são 

variáveis com o tipo de indústria, período de operação, matéria-prima utilizada e com 

a reutilização de água. Com isso, o efluente líquido pode ser solúvel ou com sólidos 

em suspensão, com ou sem coloração, orgânico ou inorgânico, com temperatura 

baixa ou elevada. Entre as determinações mais comuns para caracterizar a massa 

líquida estão as determinações físicas (temperatura, cor, turbidez, sólidos), as 

químicas (pH, alcalinidade, teor de matéria orgânica, metais) e as biológicas 

(bactérias, protozoários, vírus).

O conhecimento da vazão e da composição do efluente industrial possibilita a 

determinação das cargas de poluição / contaminação, o que é fundamental para 

definir o tipo de tratamento, avaliar o enquadramento na legislação ambiental e 

estimar a capacidade de autodepuração do corpo receptor. Desse modo, é preciso 

quantificar e caracterizar os efluentes, para evitar danos ambientais, demandas 

legais e prejuízos para a imagem da indústria junto à sociedade.

Com o aumento da atividade industrial nos últimos tempos, associado à 

crescente escassez de recursos naturais, vem aumentado significativamente à 

consciência ambiental. Surge então a necessidade de ações que reduzam o impacto 

da atividade antropogênica sobre a natureza. O maior consumo de matérias-primas 

e energia, além do grande volume de despejos industriais lançados no meio
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ambiente, vem provocando rea��es justas e necess�rias em v�rios segmentos da

sociedade, desde pequenas comunidades at� entidades governamentais e n�o-

governamentais (ONG’s), preocupados com a preserva��o do meio-ambiente. 

Grande parte desse problema adv�m de processos industriais agressivos ao 

meio ambiente, em que h� uma elevada gera��o de efluentes l�quidos e gasosos, 

al�m de res�duos s�lidos, com grande impacto � natureza. Atividades industriais que 

consomem muita �gua no seu processo industrial, geralmente geram um elevado 

volume de efluentes sendo que a ind�stria de refrigerantes abate de animais e 

dejetos l�quidos de su�nos � um exemplo t�pico.

A maior dificuldade no tratamento desses efluentes � devida � presen�a de 

elevadas quantidades de nutrientes e compostos org�nicos de baixa 

biodegradabilidade como, por exemplo, compostos nitrogenados e fosfatados. 

Sendo assim, torna-se dif�cil obter resultados satisfat�rios para o tratamento desses 

efluentes pelos processos tradicionais.

Os processos biol�gicos s�o amplamente empregados nos sistemas de 

tratamento de efluentes devido � sua maior simplicidade e menores custos 

operacionais. Entretanto, a aplica��o de tais processos pode ter limita��es quando 

os efluentes apresentam em sua composi��o, poluentes recalcitrantes e/ou 

poluentes que possam inibir a atividade da biomassa. Conseq�entemente, os 

sistemas de tratamentos n�o alcan�ar�o os n�veis de remo��es necess�rios para 

atender as exig�ncias dos padr�es de lan�amento de efluentes. Geralmente, tais 

tipos de efluentes s�o submetidos a processos mais onerosos, como os tratamentos 

por flocula��o-precipita��o, adsor��o em carv�o ativado, evapora��o, oxida��o 

qu�mica, incinera��o.

Os efluentes gerados pelas ind�strias de refrigerantes, frigor�ficos de carnes e 

dejetos l�quidos de su�nos cont�m uma grande variedade de poluentes inorg�nicos e 

s�o considerados efluentes de dif�cil tratamento, pois cont�m altos n�veis de DQO, 

DBO, N, P e s�lidos suspensos. Estes fatos, associados �s exig�ncias mais restritas 

de padr�es de descarga de efluentes, t�m levado a esfor�os recentes de 

pesquisadores por m�todos de tratamento mais eficientes. Neste contexto, o

tratamento f�sico-qu�mico apresenta maior custo, em raz�o da necessidade de 

aquisi��o, transporte, armazenamento e aplica��o dos produtos qu�micos. No 

entanto, � a op��o mais indicada nas ind�strias que geram res�duos l�quidos t�xicos, 

inorg�nicos ou org�nicos n�o biodegrad�veis.
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A presente pesquisa visou à aplicação de processo físico-químico, 

especificamente, na precipitação de compostos fosfatados e nitrogenados. 

Desenvolveu-se uma solução sintética (estruvita (Mg(NH
4
)PO

4
.6H

2
O)) para a 

remoção desses nutrientes onde foram estudados as principais variáveis do 

processo. As variáveis ensaiadas foram a concentração de reagentes e pH de 

precipitação.

1.1 Objetivos

1.1.1 Objetivo Geral 

- Avaliar a eficiência da remoção química de NKjedal e Ptotal presentes em 

efluentes que contenham grandes concentrações como efluente de suinocultura, 

descartes de refrigerantes e sangue bovino empregando processo físico-químico

para a formaçãode estruvita. Com esta finalidade, a eficiência de remoção de Ptotal e 

Nkjedal através do emprego de  MgCl2 e MgO como fonte de Mg para a precipitação 

de estruvita (Mg(NH
4
)PO

4
.6H

2
O ) foi investigada. 

1.1.2 Objetivos Específicos 

- Empregar soluções sintéticas, determinando a composição química onde a

remoção de N e/ou P é máxima, estudando a influência da utilização de diferentes 

fontes de magnésio MgCl2, MgO, fósforo KH2PO4, H3PO4 e pHs (9,0 e 9,5) para o 

dejetos de suínos, MgCl2, KH2PO4 para descartes de refrigerantes e sangue bovino

em pH 9,5 e posteriormente estudar a ordem de adição dos reagentes nesses 

efluentes. Complementando o estudo, o precipitado (lodo) obtido após o tratamento 

químico com o Mg(NH
4
)PO

4
.6H

2
O foi caracterizado a fim de fazer o balanço de 

massa para os teores de P e N, também, para obter informações sobre a natureza 

dos possíveis compostos presentes no mesmo. 



2 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA

2.1 Metabolismo Microbiano do Nitrogênio

A maior parte do nitrog�nio global existe sob a forma de nitrog�nio gasoso, 

n�o prontamente dispon�vel para a biota terrestre. O suprimento, bem como a 

ciclagem ambiental das formas dispon�veis deste elemento, � largamente 

dependente da decomposi��o biol�gica do nitrog�nio, presente nos componentes 

acumulados dentro da biota (Mceldowney et al., apud PRATES, 1997).

As vias metab�licas envolvidas no ciclo do nitrog�nio inorg�nico t�m sido 

conduzidas tanto por microorganismos amplamente descritos na literatura, bem 

como por alguns ainda pouco conhecidos. Os poss�veis caminhos para obten��o de 

energia e as enzimas envolvidas, est�o relacionadas com a adapta��o e 

sobreviv�ncia destes microorganismos sob uma variedade de condi��es ambientais 

(YE; THOMAS, 2001).

Na biosfera, o nitrog�nio encontra-se, principalmente como um g�s altamente 

est�vel, que pode ser utilizado pelas “bact�rias fixadoras de nitrog�nio”, tais como 

Rhizobium, Azobacter e Cianobact�rias. O processo metab�lico de fixa��o biol�gica 

de nitrog�nio molecular atmosf�rico, que corresponde a uma redu��o do nitrog�nio 

gasoso a �on am�nio, � bastante importante para as plantas e animais, uma vez que 

fornece um composto nitrogenado assimil�vel pelos seres vivos (VIEIRA; 

GAZZIENELLI; MARES-GUIA, 1991, BROCK; MADIGAN, 1994).

A fixa��o bacteriana do nitrog�nio � um processo metab�lico que necessita 

de energia para quebrar a liga��o do nitrog�nio (N≡N). Tal processo pode tamb�m 

ocorrer quimicamente na atmosfera, via descargas el�tricas (rel�mpagos), atrav�s 

da fixa��o industrial (ind�stria de fertilizantes) ou por processos de queima de 

combust�veis f�sseis. Contudo, cerca de 85% da fixa��o de nitrog�nio na Terra s�o 

de origem biol�gica (BROCK; MADIGAN, 1994).

O �on am�nio produzido pela fixa��o bacteriana do nitrog�nio ou pela 

amonifica��o de compostos nitrogenados org�nicos pode ser assimilado para 

s�ntese celular ou oxidado a nitrato pela atividade de bact�rias nitrificantes 

abundantes no solo. O nitrato formado � convertido, atrav�s do processo de 
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desnitrificação, a óxido nitroso e nitrogênio gasoso, que é liberado para a atmosfera 

(BROCK; MADIGAN, 1994, VIEIRA; GAZZINELLI e MARES-GUIA, 1991).

A redução assimilatória do nitrato leva à formação do íon amônio, que será 

utilizado para a biossíntese celular. Este processo ocorre sob condições aeróbias e 

anaeróbias, não resultando em rendimento energético, e o produto, íon amônio, não 

é excretado para o meio. A quantidade de nitrogênio reduzido é proporcional aos 

requerimentos celulares para a produção de biomassa. Quando existe grande 

concentração do íon amônio, o processo é inibido ou torna-se insignificante 

(TIEDJE, 1988).

A redução desassimilatória do nitrato a íon amônio (RDNA) ocorre sob 

condições de oxigênio limitante e serve para dissipar o excesso de potencial redutor

ou gerar amônia para assimilação e crescimento celular anaeróbio (YE; THOMAS, 

2001). Esse processo é regulado pelo oxigênio, mas não é afetado pelo íon amônio 

e o nitrogênio reduzido não é utilizado pela célula. Este processo tem sido verificado 

em bactérias de metabolismo fermentativo (PRATES, 1997).

A primeira reação da via da RDNA é a redução do nitrato a nitrito, 

denominada respiração do nitrato. Esse passo é acoplado à produção de energia na 

maioria dos organismos. Apesar de necessário, não é passo limitante. Além do mais, 

o nitrito formado poderia prontamente ser convertido em gás pelas desnitrificantes 

presentes na comunidade. Portanto, o passo crítico é a conversão do nitrito em íon 

amônio. A RDNA seria benéfica para a célula bacteriana, pois constituiria um 

mecanismo de retirada do nitrito acumulado no meio, uma reserva de elétrons que 

permitiria a reoxidação do NADH, e a produção de energia através do transporte de 

elétrons por fosforilação oxidativa, como ocorre na redução do nitrito pelas 

desnitrificantes. Dentre os benefícios citados, o mais postulado é o da reserva de 

elétrons (TIEDJE, 1988).

Em relação ao ciclo do nitrogênio, a reação mais recentemente descoberta é 

a oxidação anaeróbia do íon amônio, via nitrito, possibilidade encontrada pelo 

metabolismo microbiano para converter amônio em nitrogênio gasoso na ausência 

de oxigênio e de matéria orgânica. As atividades microbianas de oxidação anaeróbia 

do amônio e desnitrificação são os mecanismos majoritários na conversão de 

nitrogênio combinado a nitrogênio gasoso, completando o ciclo do nitrogênio (YE; 

THOMAS, 2001).
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As rea��es das quais participam as esp�cies inorg�nicas de nitrog�nio 

envolvem um sistema enzim�tico bastante variado, que em algumas vias � bem 

elucidado, embora em outras seja, ainda, pouco conhecido. Entre estas enzimas 

est�o a nitrogenase, que leva � forma��o do �on am�nio, a am�nia monoxigenase, 

que produz hidroxilamina e nitrito redutase e �xido redutase, que formam �xido 

nitroso e nitrog�nio gasoso, respectivamente (YE; THOMAS, 2001).

2.2 Importância da Remoção Biológica de Nitrogênio

A atividade microbiana combinada, conforme anteriormente descrito, 

completa o ciclo do nitrog�nio na natureza. No entanto a entrada de altas cargas de 

nitrog�nio devido � atividade humana, seja na forma de esgoto dom�stico ou 

efluentes industriais, causam um grande desequil�brio no sistema. Neste contexto, 

conhecer o metabolismo microbiano do nitrog�nio � de grande import�ncia para o 

tratamento e biorremedia��o destes compostos.

As principais fontes de nitrog�nio org�nico lan�ados na natureza s�o o esgoto 

dom�stico, os dejetos de animais e os efluentes altamente prot�icos de certos 

processos industriais. Na forma de esgoto, tanto dom�stico quanto industrial, o 

nitrog�nio org�nico � rapidamente desaminado e ur�ia que � hidrolisada pela 

enzima urease para liberar am�nia (GRAY, 1992), conforme a rea��o 01. 

2(NH4)CO3 → 2NH3 + CO2 + H2O rea��o 01

At� o esgoto dom�stico entrar na planta de tratamento, 90% do nitrog�nio 

est� presente como am�nia ou componentes org�nicos inst�veis que s�o 

rapidamente transformados em am�nia, devido a rea��o de amonifica��o, que em 

pH neutro encontra-se em meio aquoso como �on am�nio (NH4

+
). Esgoto dom�stico, 

com uma concentra��o de nitrog�nio amoniacal de 35mg N-NH4

+
L

-1
, � 

extremamente dilu�do comparado com outros efluentes ricos em nitrog�nio, tais 

como efluentes de ind�stria frigor�fica com concentra��o m�dia de 170mg N-NH4

+
L

-1 

(GRAY, 1992, MIRANDA et al., 2000).

A concentra��o de nitrog�nio presente no esgoto dom�stico excede o 

requerimento microbiano para oxidar a quantidade de carbono presente, ent�o 
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somente parte do nitrog�nio � removida por atividade heterotr�fica convencional, 

sendo incorporado na biomassa microbiana. O nitrog�nio residual estimula a 

atividade autotr�fica, que, se descartado nos cursos d’�gua, ocasionar� a 

eutrofica��o devido � atividade fotoautotr�fica. A utiliza��o do nitrog�nio por 

fotoautotr�ficos produz uma grande quantidade de biomassa na forma de algas 

(GRAY, 1992).

Al�m disso, elevadas concentra��es do �on am�nio podem ter implica��es 

ecol�gicas, como influenciar fortemente a din�mica do oxig�nio dissolvido no meio, 

uma vez que, para oxidar 1,0mg de am�nio s�o necess�rios cerca de 4,3mg de 

oxig�nio. Portanto, o lan�amento de um efluente contendo um elevado valor de DBO 

nitrogenada (devido aos compostos de nitrog�nio), poder� resultar em consumo de 

oxig�nio, devido a nitrifica��o, o que pode interferir, de forma bastante negativa na 

comunidade aqu�tica. Por outro lado, em pH b�sico o �on am�nio se transforma em 

am�nia, que, dependendo de sua concentra��o, pode ser t�xica para estes 

organismos (PRATES, 1997).

No caso de tratamento de efluentes que apresentam uma baixa rela��o C/N, 

utilizando um sistema de nitrifica��o e desnitrifica��o, o conte�do de carbono 

org�nico biodispon�vel pode ser insuficiente para uma completa desnitrifica��o, 

fazendo-se necess�ria a adi��o de uma fonte externa de carbono org�nico. Al�m 

disso, a efici�ncia de remo��o de nitrog�nio nestes sistemas � fun��o da raz�o de 

reciclo. Teixeira et al. (2002) determinaram a efici�ncia te�rica de remo��o de 

nitrog�nio, em fun��o da vaz�o de reciclo entre os reatores de nitrifica��o e 

desnitrifica��o por eles estudados.

Frente aos riscos ambientais, os efluentes industriais ou municipais 

necessitam atender a rigorosos padr�es de concentra��o de nitrog�nio para serem 

descartados, ao final do tratamento. A Resolu��o N� 20 do CONAMA (Conselho 

Nacional de Meio Ambiente) estipula a quantidade de N que pode ser lan�ada 

depende da vaz�o de efluente que � encaminhada ao meio ambiente (BRASIL, 

1993).

As pesquisas em remo��o de nitrog�nio est�o voltadas para melhorar a 

efici�ncia e reduzir custos, otimizando as estrat�gias de tratamento dispon�veis ou 

buscando programar novos processos e, possivelmente, novos microrganismos 

capazes de converter nitrog�nio amoniacal em nitrog�nio gasoso, sua forma inerte 

(POLLICE; TANDOI; LESTINGI, 2002). A elimina��o qu�mica de am�nio por 
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precipita��o com am�nio-fosfato de magn�sio ou por “stripping” � vi�vel, mas gera 

custos mais elevados que os processos de tratamento biol�gicos (FUX et al., 2002).

O processo ou sistema de tratamento biol�gico a ser escolhido est� 

intrinsecamente relacionado ao tipo de microrganismo que se pretende favorecer. 

Os biorreatores que operam sob condi��es de aera��o possibilitam o 

desenvolvimento de microrganismos aer�bios, que atrav�s da respira��o aer�bia 

oxidam as mol�culas org�nicas e/ou inorg�nicas. Nos biorreatores anaer�bios, por 

sua vez, s�o selecionados microrganismos capazes de utilizar o metabolismo 

fermentativo ou respira��o anaer�bia. Portanto, a oxida��o dos compostos pode 

ocorrer por diferentes vias do metabolismo microbiano, possibilitando o 

desenvolvimento de v�rios aspectos da engenharia dos biorreatores e resultando em 

variantes dos processos aer�bios e anaer�bios usuais (VAZOLLER, 1988).

2.3 Processos de Nitrificação e Desnitrificação

Am�nio, a forma reduzida de nitrog�nio, � oxidado por bact�rias autotr�ficas 

nitrificantes a nitrato, via nitrito, por um processo conhecido como nitrifica��o. 

Somente uma pequena propor��o de nitrog�nio amoniacal � assimilada pela 

biomassa heterotr�fica durante o tratamento de efluentes e o remanescente � 

oxidado por bact�rias quimio-autotr�ficas. Bact�rias autotr�ficas s�o h�beis em

utilizar o nitrog�nio em uma via n�o assimilativas, como fonte de energia, ent�o 

somente uma pequena quantidade de biomassa � produzida (GRAY, 1992).

A oxida��o microbiana do �on am�nio ocorre em dois est�gios, envolvendo 

diferentes bact�rias nitrificantes quimio-autotr�ficas, que utilizam am�nio ou nitrito 

como uma fonte de energia, oxig�nio como aceptor final de el�trons, am�nio como 

fonte de nitrog�nio e carbonato como fonte de carbono (GRAY, 1992).

O primeiro est�gio do processo � a oxida��o do �on am�nio a nitrito, rea��o 

02.

NH4
+ + 1,5O2 → NO2

- + 2H+ + H2O rea��o 02

Esta rea��o � geralmente considerada ser catalisada pelo g�nero 

Nitrosomonas e duas esp�cies, N. Europaea e N. Monocella, s�o freq�entemente 

isoladas. Entretanto, outros g�neros t�m tamb�m sido identificados como 

Nitrosospira, Nitrosococcus, Nitrosocytis e Nitrosogloea. O �on hidrog�nio liberado na 
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oxida��o da am�nia a nitrito ocasiona uma queda no pH do efluente, o que pode ser 

um problema em sistemas fechados, ou com longo tempo de reten��o, pois a 

redu��o do pH poder� inibir ou mesmo parar a nitrifica��o (GRAY, 1992). Em um 

segundo est�gio, nitrito � oxidado a nitrato como mostra a rea��o 03.

NO2- + 0,5O2 → NO3- rea��o 03

O g�nero Nitrobacter � considerado ser respons�vel pela segunda rea��o 

nitrificante (rea��o 03), mas Nitrocystis, Nitrococcus e Nitrospina tamb�m t�m sido 

citadas. A rea��o global da nitrifica��o de am�nio para nitrato requer o fornecimento 

de uma alta quantidade de oxig�nio, em torno de 4,5g O2 para cada 1g N-NH4 

oxidado (GRAY, 1992).

A desnitrifica��o � um processo biol�gico aplicado para remover NO3
- ou NO2

-

de efluentes pela redu��o a N2. Muitas variedades de bact�rias heterotr�ficas s�o 

h�beis em desnitrificar efluentes em condi��es an�xicas (Pseudomonas, 

Paraccocus, Alcaligenes, Thiobacillus, Bacillus). Este processo ocorre na presen�a 

de uma fonte de carbono que funciona como doador de el�trons, enquanto NO3 age 

como aceptor de el�trons na cadeia respirat�ria (S�NCHEZ et al., 2000).

A determina��o da atividade desnitrificante espec�fica (ADE) possibilita 

calcular a m�xima carga de nitrog�nio que pode ser tratada por um sistema. 

Baseados nisso, S�nchez et al. (2000) estudaram os efeitos da rela��o C/N, 

concentra��o de SSV (s�lidos suspensos vol�teis) e agita��o na determina��o da 

ADE e estes par�metros foram avaliados para estabelecer as condi��es

operacionais �timas. A m�xima ADE obtida foi com 1,5g SSV.L
-1

, uma rela��o C/N 

de 1,3 e frascos agitados a 180 rpm, sendo observada, neste caso, uma completa 

desnitrifica��o a N2 (98-99% de N2 na composi��o do g�s).

Segundo Ilies e Mavinic (2001), a temperatura afeta ambos os processos, 

nitrifica��o e desnitrifica��o. Estes autores investigaram a capacidade de remo��o 

de nitrog�nio de um sistema 4-est�gio “Bardenpho” (caracterizado por um pr� e p�s-

processo de desnitrifica��o), para tratar l�quidos percolados de aterros contendo 

acima de 2200mgN-NH4

+
.L

-1
, sob progressivo decr�scimo da temperatura ambiente 

(de 20�C para 10�C), ao longo de 311 dias. Durante 260 dias, a 20�C, o sistema 

manteve-se est�vel, gerando efluente livre de am�nia e com baixa concentra��o de 
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NOX. Quando a temperatura foi diminuída para 17°C, a concentração de NOX do 

sistema aumentou, enquanto a concentração de amônia no efluente permaneceu 

zero, evidenciando uma inibição apenas da etapa de desnitrificação. O processo de 

nitrificação pareceu não ser afetado pela diminuição da temperatura até 14°C. 

Entretanto, quando a temperatura alcançou 10°C, o percentual de remoção de 

amônia passou de 100% para menos de 50% e a remoção de nitrogênio por 

desnitrificação diminuiu para menos de 5% do seu potencial, resultando num 

progressivo acúmulo de NOx no efluente. Mesmo elevando novamente a 

temperatura, não houve qualquer sinal de recuperação da nitrificação ou 

desnitrificação.

A temperatura ótima para o crescimento de bactérias nitrificantes está na 

faixa entre 28 e 36°C, esperando-se pouco ou escasso crescimento abaixo de 4°C 

(MUXÍ, 1994).

Os valores de pH ótimo para a nitrificação estão ao redor de 7,5. O pH tem 

acentuado efeito inibitório para Nitrobacter, além de governar a dissociação do íon 

amônio. O amônio e o ácido nitroso não dissociado são tóxicos para as bactérias da 

nitrificação, sendo que valores de 10-150mg/L são inibitórios para Nitrosomonas e 

0,1-1mg/L inibem Nitrobacter (MUXÍ, 1994).

No entanto, em alguns processos, tais como SHARON, OLAND e CANON, os 

quais são descritos adiante, ocorre uma nitrificação parcial até nitrito e 

desnitrificação de nitrito para nitrogênio gasoso, o que implica em altas 

concentrações de nitrito no meio. Nestes casos, precauções especiais devem ser 

tomadas devido ao risco de perdas de nitrito para o ambiente via efluente, pois, 

devido a sua toxicidade, pode trazer prejuízos para as plantas, fauna aquática, 

microrganismos nitrificantes e até mesmo para saúde humana (VERSTRAETE; 

PHILIPS, 1998).

2.3.1 Sistema de Lodos Ativados

O sistema de lodos ativados é amplamente utilizado, a nível mundial, para o 

tratamento de despejos domésticos e industriais, em situações em que uma elevada 

qualidade do efluente e reduzidos e requisitos de área são necessários. No entanto, 

inclui um elevado índice de mecanização, implicando em alto consumo de energia 
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el�trica. Basicamente, compreende um tanque de aera��o, tanque de decanta��o e 

recircula��o de lodo. A biomassa consegue ser facilmente separada no decantador 

devido � forma��o de floco, no qual est�o presentes bact�rias heterotr�ficas 

aer�bias, autotr�ficas nitrificantes, heterotr�ficas desnitrificantes, filamentosas e 

protozo�rios, envolvidos em uma matriz de polissacar�deos (SPERLING, 2002).

A medida do di�metro do floco, realizada atrav�s da an�lise microsc�pica, 

informa a respeito das condi��es gerais do lodo e pode ser correlacionada com a 

efici�ncia do processo. De modo geral, um floco que apresente um pequeno 

di�metro (<50μm) caracteriza um lodo disperso e de dif�cil sedimenta��o; um 

di�metro de floco m�dio a grande (>100 a 300μm) � encontrado em lodos com boas 

condi��es de sedimentabilidade (VAZOLLER, 1988).

No tanque aerado ocorre a nitrifica��o, convers�o de am�nio a nitrato, mas 

n�o h� remo��o de nitrog�nio. A desnitrifica��o � alcan�ada em aus�ncia de 

oxig�nio, pela respira��o bacteriana do nitrato para oxida��o da mat�ria org�nica, 

formando nitrog�nio gasoso que � liberado para atmosfera (SPERLING, 2002).

O esquema da Figura 1 mostra um sistema de lodos ativados modificado, 

comumente empregado para nitrifica��o-desnitrifica��o. Primeiramente, tem-se uma 

fase an�xica onde a mat�ria org�nica (DQO) presente no efluente bruto � removida 

juntamente com o nitrato, pelo processo de desnitrifica��o; a am�nia presente no 

efluente bruto � levada a nitrato na fase aerada, atrav�s da nitrifica��o; o nitrato 

formado recircula para o primeiro tanque, bem como parte da biomassa separada no 

decantador secund�rio.

Recircula��o interna (NO3)

----------------------

1 

2 3

5    An�xico Aerado                                2

4
Figura 1 - Remo��o de nitrog�nio pelo sistema de lodos ativados
1-Efluente bruto (NH4, DQO); 2 - Suspens�o de lodo; 3 – Efluente tratado;
4 – Excesso de lodo; 5 – Recircula��o de lodo. (Fonte: SPERLING, 2002).
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Em um sistema de lodos ativados como o apresentado anteriormente, mesmo 

considerando 100% de convers�o nas etapas de nitrifica��o e desnitrifica��o, a 

efici�ncia de remo��o de nitrog�nio depende fortemente da raz�o de reciclo, sendo 

este um limitante do processo (TEIXEIRA et al., 2002). 

Para melhorar esta efici�ncia, algumas varia��es do sistema s�o propostas, 

como o processo “Bardenpho”, que emprega dois tanques an�xicos, para uma pr� e 

p�s desnitrifica��o, e dois tanques aerados, conforme descrito por Ilies e Mavinic

(2001).

3.4 Novos Processos de Remoção Biológica de Nitrogênio

Recentemente, novos processos relacionados com a elimina��o biol�gica de 

nitrog�nio que podem ocorrer em plantas de tratamento de efluentes, tais como a 

desnitrifica��o aer�bia, a oxida��o anaer�bia do am�nio e a desnitrifica��o por 

bact�rias nitrificantes litoautotr�ficas, t�m sido descritos como alternativas 

promissoras frente as tecnologias usuais, tendo em vista o aumento da efici�ncia e 

redu��o de custos.

3.4.1 Desnitrifica��o Aer�bia

A remo��o de nitrog�nio e fosfato de efluentes tem se tornado um problema 

municipal e industrial, frente aos padr�es de qualidade exigidos. Na Europa, uma 

diretiva de 21 de maio de 1991 definiu como m�ximo para concentra��o de

nitrog�nio e f�sforo no efluente final de 10-15 e 1-2mg.L
-1

, respectivamente, o que 

implica uma efici�ncia de remo��o de 70 a 80% para o caso do tratamento de 

esgoto dom�stico. No entanto, a m�dia atual dos tratamentos utilizados para 

remo��o de nitrog�nio e f�sforo deste res�duo est� ao redor de 40% (PATUREAU et 

al., 2000).

At� pouco tempo, para estabelecer um balan�o de nitrog�nio em plantas de 

tratamento de efluentes, eram considerados apenas os processos de nitrifica��o e 

desnitrifica��o, sem atentar para a exist�ncia at�pica de bact�rias fixadoras de 

nitrog�nio, nitrificantes heterotr�ficas, amonificantes e desnitrificantes aer�bias. A 
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atividade inesperada destas bact�rias explicaria a dificuldade em fechar os balan�os 

de massa em muitas plantas de tratamento e em solos (PATUREAU et al., 2000).

Estas rea��es t�m possibilitado o desenvolvimento de novos sistemas, frente 

�s plantas convencionais que utilizam a combina��o de nitrifica��o e desnitrifica��o 

em duas fases separadas. Segundo Kshirsagar; Gupta e Gupta (1995), 

demonstraram a viabilidade de combinar nitrifica��o e desnitrifica��o em um �nico 

reator aer�bio, inoculando lodo ativado nitrificante com “Thiosphaera pantotropha”, 

de conhecida atividade desnitrificante aer�bia.

Patureau et al. (2000) compuseram um “mix” com amostras de ecossistema 

natural e de lodo ativado, o qual foi progressivamente adaptado alternando fases 

aer�bia/an�xica na presen�a de NO3, visando enriquecer a microflora de 

desnitrificantes aer�bias. A influ�ncia do oxig�nio dissolvido (OD) e da raz�o C/N na 

cin�tica de redu��o aer�bia do NO3 foi estudada em cultura cont�nua. 

Um ensaio foi conduzido em paralelo, nas mesmas condi��es, contendo, 

por�m, cultura de Microvirgula Aerodenitrificans. 

Os resultados mostraram n�o haver influ�ncia do OD no desempenho

desnitrificante aer�bia, acima de um valor m�nimo de 0,35mg/L para o cons�rcio e 

4,5mg/L para M. Aerodenitrificans. A uma carga de 160mg NO-
3.m

3
.d, a velocidade 

de desnitrifica��o do cons�rcio e da cultura de M. 

Aerodenitrificans foi de 122 e 66mg NO-
3.m

3
.d

-1
, respectivamente. O aumento 

da carga aumentou a atividade de M. Aerodenitrificans em maior propor��o, 

comparada ao cons�rcio.

Segundo Patureau et al. (2000), isto mostra que o sistema enzim�tico 

desnitrificante e sistema de respira��o de oxig�nio funcionam em paralelo, ou seja, o 

oxig�nio n�o � inibidor direto da atividade e s�ntese de enzimas desnitrificantes. 

No entanto, ao diminuir a concentra��o de oxig�nio, al�m do valor m�nimo, as 

enzimas desnitrificantes t�m sua atividade aumentada.

3.4.2 Processo Anammox

At� a d�cada de 90, apenas processos aer�bios vinham sendo discutidos 

para oxida��o do am�nio. No entanto, Mulder et al. (1995) observaram uma perda 

de am�nio em um reator desnitrificante de leito fluidizado, aplicado ao tratamento de 
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efluente de um reator metanog�nico que foi operado para degrada��o de res�duos 

de uma planta de produ��o de fermento, em Delft (Holanda). 

Neste mesmo reator foi verificado um elevado consumo de am�nio e nitrato 

com concomitante produ��o de g�s. Experimentos em fluxo cont�nuo demonstraram 

a estequiometria do processo como sendo de 5mol de NH4

+ 
para cada 3mol de NO3

-
, 

resultando em 4mol de N2.

Ficou, ent�o, comprovada a descoberta de um novo processo de oxida��o 

anaer�bia do am�nio, em que am�nio era oxidado a nitrog�nio gasoso sob 

condi��es an�xicas, com nitrato servindo como aceptor de el�trons. Este processo 

foi denominado “Anaerobic ammonium oxidation” – Anammox.

Em teoria, j� se sabia que am�nio poderia ser usado como um doador 

inorg�nico de el�trons para a desnitrifica��o, conforme mostra a rea��o 04.

3NO3

-
+ 5NH4

+ 
→ 4N2 + 9H2O + 2H

+ 
(ΔG

0 
= -297 kJ.mol

-1
) rea��o 04

A energia livre (ΔG
0
) para esta rea��o est� na mesma ordem de grandeza 

que a energia livre do processo de nitrifica��o aer�bia (para o qual ΔG
0 

= -

362kJ.mol
-1

), demonstrando que o processo de oxida��o anaer�bia do am�nio � 

quase t�o favor�vel quanto o processo de nitrifica��o aer�bia. Em 1977, BRODA, 

baseado em c�lculos termodin�micos, j� previa a exist�ncia de bact�rias 

quimiolitotr�ficas capazes de oxidar am�nio a nitrog�nio gasoso com NO3

-
, CO2 ou 

O2 como oxidante (MULDER et al., 1995).

Alguns anos mais tarde, foram verificados que nitrito tamb�m poderia servir 

como aceptor de el�trons, tendo, inclusive, ΔG
0

mais favor�vel de acordo com a 

rea��o 05.

NH4

+ 
+ NO2

-
→ N2 + H2O (ΔG

0 
= -358kJ.mol

-1
) rea��o 05

Para uma melhor compreens�o do processo, a biomassa proveniente do 

reator descrito por Mulder et al. (1995) foi enriquecida em um meio mineral 



29

autotr�fico para o desenvolvimento de microrganismos anaer�bios am�nio-

oxidantes. 

O meio continha am�nio e nitrito como �nico doador e aceptor de el�trons, 

respectivamente, e carbonato como �nica fonte de carbono. A concentra��o de 

oxig�nio foi mantida abaixo dos n�veis de detec��o (<1μM) para prevenir efeitos 

inibit�rios. Ap�s enriquecimento da cultura com meio sint�tico, em reator de leito 

fluidizado, a velocidade de remo��o de nitrog�nio aumentou de 0,4kgN.m
-3

.d
-1 

no 

lodo original para 2,4kgN. m
-3

.d
-1 

(GRAAF et al., 1996).

O tipo de microrganismo dominante na cultura de enriquecimento foram 

c�lulas Gram-negativas com uma morfologia n�o usual apresentando uma colora��o 

avermelhada. O m�todo de NMP mostrou que nitrificantes aer�bias estiveram 

presentes no lodo, mas o n�mero permaneceu constante e em torno de (9�5) x10
3 

c�lulas.(mgSV)
-1 

de am�nio oxidantes e (1�0,9) x10
3 

c�lulas.(mgSV)
-1 

de nitrito 

oxidantes. Comparado a uma cultura pura de Nitrosomonas europaea com 9x10
9 

c�lulas.(mgSV)
-1

, o n�mero de nitrificantes foi considerado muito pequeno para ter 

alguma influ�ncia representativa no processo (GRAAF et al., 1996).

Buscando esclarecer o metabolismo do processo, Graaf et al. (1997) 

procedeu um estudo da oxida��o aner�bica do am�nio utilizando 
15

N 

radioativamente marcado. Partindo da cultura anteriormente citada, as etapas do 

processo foram definidas e hidroxilamina e hidrazina foram identificados como 

importantes compostos intermedi�rios. 

A rota metab�lica apresentada na Figura 2 indica que em uma primeira etapa 

am�nio � oxidado pela hidroxilamina para formar hidrazina. Ent�o, os equivalentes 

de redu��o derivados de N2H4 reduzem o nitrito para regenerar a hidroxilamina e 

formar N2. 

Parte do NO2 � levado a NO3

-
, o que geraria equivalentes de redu��o para 

fixa��o do CO2 e conseq�ente crescimento da biomassa.
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NH4

+  
NH2OH        NO2 NO3

N2H4

2[H]
+

N2H2

2[H]
+

N2

Figura 2 - Poss�vel rota metab�lica para oxida��o anaer�bia do am�nio
(Fonte: GRAAF et al., 1997).

A partir da rota metab�lica proposta para a oxida��o anaer�bica do �on 

am�nio, alguns estudos com esta biomassa foram realizados, visando a 

determina��o de par�metros estequiom�tricos da rea��o. Neste sentido, um reator

seq�encial em batelada com uma eficiente reten��o da biomassa (>90%) foi 

otimizado para o estudo da comunidade anammox. Importantes par�metros tais 

como rendimento da biomassa (0,066 � 0,01 molC.(mol NH4

+
)
-1

), m�xima velocidade 

espec�fica de consumo de am�nio (45 � 5 nmol.min
-1

.(mg prote�na)
-1

) e a m�xima 

velocidade espec�fica de crescimento (0,0027h
-1

, tempo de duplica��o de 11 dias), 

puderam ser determinados (STROUS et al., 1998). 

Com base nestes dados e de estudos anteriores (GRAAF et al., 1996), foi 

proposta a estequiometria da oxida��o anaer�bia do am�nio, conforme mostra a

rea��o 06.

NH4

+ 
+1,32 NO2

-
+0,066 HCO3

-
+0,13 H

+ 
→1,02N2 + 0,26 

NO3

-
+ 0,066 CH2O0,5N0,15 +2,03H2O rea��o 06

Na literatura especializada atual, � crescente o n�mero de publica��es 

revelando elevadas perdas de nitrog�nio em plantas de tratamento de efluentes, 
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indicando que a oxida��o anaer�bia do am�nio pode ser mais freq�ente do que 

previamente assumido. Para compreender o processo e sua import�ncia, seja em 

ambientes naturais ou em plantas de tratamento, � desej�vel identificar outras 

bact�rias com esta capacidade, uma vez que os organismos anammox j� 

conhecidos t�m sido extremamente dif�ceis de cultivar em cultura pura (EGLI et al., 

2001). 

As vantagens do processo Anammox sobre a tradicional combina��o de 

nitrifica��o e desnitrifica��o para tratamento de efluentes s�o as de menor demanda 

de oxig�nio, utilizada pelas nitrificantes para oxida��o parcial do am�nio a nitrito, e 

nenhum requerimento de fonte externa de carbono, pois o processo � autotr�fico. A 

desvantagem estaria relacionada a baixa velocidade de crescimento das bact�rias 

anammox, o que prolongaria o “start-up” do processo (EGLI et al., 2001). 

Por outro lado, esta mesma caracter�stica seria respons�vel pela pequena 

produ��o de lodo, uma vez que o tempo estimado de duplica��o � de 11 dias 

(JETTEN et al., 2002). Tendo em vista que o aumento do n�mero de bact�rias � 

muito lento, a utiliza��o de reatores com um sistema de reten��o de biomassa 

eficiente � necess�ria para o enriquecimento (SCHMIDT et al., 2002).

A implementa��o do processo Anammox como uma tecnologia vi�vel de 

tratamento de efluentes manuse�vel, requer uma melhor compreens�o das faixas de 

permissibilidade para nitrito e am�nio, das cargas de carbono org�nico e n�veis de 

oxig�nio admiss�veis e do pH do meio (EGLI et al., 2001). Diferentes configura��es 

de reatores t�m sido aplicadas na convers�o de am�nio no processo Anammox. 

A utiliza��o de reatores de leito fluidizado permite a aplica��o de elevadas 

cargas de nitrog�nio. No entanto, reatores do tipo Reator Sequ�ncial em Batelada 

(RBS) s�o mais simples e podem ser operados de maneira est�vel por um longo 

per�odo de tempo, al�m de que altas velocidades de convers�o de nitrog�nio podem 

ser alcan�adas (JETTEN et al., 2002). 

Um enriquecimento em microrganismos Anammox foi obtido por Egli et al. 

(2001) a partir de uma biomassa retirada de um biodisco rotat�rio de contato, usado 

para o tratamento de efluente rico em am�nio e com baixo conte�do de carbono 

org�nico. O enriquecimento levou a uma popula��o de 88% de bact�rias Anammox, 

as quais foram identificadas por uma an�lise da seq��ncia 16S rDNA e por FISH. 
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A percentagem de identidade entre a bact�ria estudada e organismos 

Anammox anteriormente identificados, foi de 90,9% para Brocadia anammoxidans e 

entre 98,5 e 98,9% para Kuenenia stuttgartiensis.

3.4.3 Processos Envolvendo Nitrifica��o Parcial e Oxida��o Anaer�bia do Am�nio

Novos sistemas de nitrifica��o onde �on am�nio � parcialmente convertido a 

nitrito (prevenindo a forma��o de nitrato), tais como OLAND, SHARON e CANON, os 

quais ser�o descritos nos itens seguintes, t�m surgido como possibilidade de 

associa��o � desnitrifica��o autotr�fica por oxida��o anaer�bia do am�nio. Desta 

maneira, o processo torna-se auto-sustent�vel, uma vez que n�o h� necessidade de 

adi��o de nitrito ou fonte externa de carbono, e possibilita uma economia 

significativa de oxig�nio (energia) com a nitrifica��o parcial em rela��o ao processo 

tradicional (FUX et al., 2002).

3.4.3.1 Processo SHARON

O processo Sharon (“Single reactor system for High Ammonium Removal 

Over Nitrite”) � uma t�cnica empregada para tratamento biol�gico de efluentes com 

altas cargas de nitrog�nio. Neste processo, o am�nio � parcialmente convertido a 

nitrito sob condi��es aer�bias por bact�rias am�nio-oxidantes (Nitrosomonas), de 

acordo com a rea��o 07.

NH4

+ 
+ 1,5O2 → NO2

-
+ H2O + 2H

+ rea��o 07

Devido ao curto tempo de reten��o hidr�ulica TRH (aproximadamente 1 dia) e 

alta temperatura (35�C), as bact�rias nitrito-oxidantes (Nitrobacter) s�o lavadas do 

reator. A temperatura, associada ao curto TRH, torna-se um fator de seletividade, 

pois, como mostra a Figura 3, a 35�C a m�xima velocidade de crescimento (μm�x) de 

bact�rias nitrito-oxidantes � aproximadamente a metade do que a das am�nio-

oxidantes (0,5 e 1dia
-1

, respectivamente) (VERSTRAETE; PHILIPS, 1998; JETTEN 

et al., 2002; KEMPEN et al., 2001).
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Figura 3 - Efeito da temperatura na máxima velocidade de crescimento de bactérias
amônio e nitrito oxidantes (Fonte: JETTEN et al., 2002).

A nitrificação parcial a nitrito também foi reportada por Pollice, Tandoi e 

Lestingi (2002) como sendo tecnicamente viável e economicamente favorável, 

especialmente para o tratamento de efluentes com altas concentrações de amônio e 

baixa relação C/N. A nitritação pode ser obtida pela regulação apropriada do pH, 

temperatura e tempo de retenção do lodo do sistema. Associados a estes métodos 

já conhecidos, o sistema de aeração intermitente, pode ter um importante papel na 

inibição de nitrito oxidantes. Estes autores demonstraram pela realização de testes 

de nitrificação utilizando dois reatores, operados sob aeração contínua e 

intermitente, que a nitrificação parcial a nitrito foi regularmente obtida sob limitação 

de oxigênio, independente do tempo de retenção de lodo. 

Dessa forma, o sistema de aeração foi proposto como um parâmetro 

alternativo ao TRH para o controle da oxidação de amônio a nitrito.

JETTEN et al. (2002) estudaram a combinação dos processos SHARON e 

Anammox para a remoção de nitrogênio. O reator utilizado para o processo 

SHARON foi alimentado com efluente de digestão de lodo com elevada 

concentração de amônio, operado a 35°C e com um TRH inicial de 2 dias, para 

conversão de 50% do amônio a nitrito. Quando o processo de nitrificação foi 

estabelecido, o TRH diminuiu para 1 dia para favorecer as bactérias amônio-

oxidantes, devido a sua maior velocidade de crescimento nesta condição. Para o 

processo Anammox, foi escolhido um reator RBS, o qual recebeu como inóculo um 

lodo enriquecido em biomassa Anammox. 



34

Ap�s um per�odo de adapta��o da biomassa, o reator RBS passou a receber 

o efluente do reator SHARON contendo am�nio e nitrito na propor��o molar de 

aproximadamente 1:1 (ideal 1:1,32). Os substratos am�nio e nitrito foram 

convertidos a nitrog�nio gasoso no reator Anammox, demonstrando que o sistema 

combinado p�de ser operado com sucesso.

3.4.3.2 Processo OLAND

No processo OLAND (“Oxygen Limited Autotrophic Nitrification 

Denitrification”), o oxig�nio � fornecido em quantidade estequiom�trica para que a 

nitrifica��o proceda apenas at� nitrito e, subseq�entemente, devido � escassez de 

aceptores de el�trons, o nitrito formado � consumido para oxidar o restante do 

am�nio (VERSTRAETE; PHILIPS, 1998).

O potencial de um sistema OLAND com lodo nitrificante como biocatalisador 

foi investigado por Kuai e Verstraete (1998), em escala laboratorial. Um reator RBS 

foi Linoculado com 3gSSV.L
-1

, alimentado com efluente sint�tico contendo 1gN-

NH4.L
-1 

e operado a 33�C. A uma carga de 0,13gN-NH4

-1
.d

-1 
a velocidade de 

remo��o de nitrog�nio foi da ordem de 50mgN. L
-1

.d
-1

, correspondente a uma 

velocidade de remo��o espec�fica de 16mgN.(gSSV)
-1

.d
-1

. Os microrganismos que 

catalisaram o processo OLAND foram assumidos ser nitrificantes, dominadas por 

am�nio oxidantes do g�nero Nitrosomonas.

As rea��es sumarizadas a seguir demonstram que esp�cies de Nitrosomonas 

presentes no lodo nitrificante obt�m energia suficiente para manuten��o celular, a 

partir desta a��o combinada de nitrifica��o e desnitrifica��o (VERSTRAETE; 

PHILIPS, 1998) como mostram as re��es 08 e 09.

0,5NH4

+ 
+ 0,75O2 → 0,5NO2

-
+ 0,5H2O + H

+ 
rea��o 08

0,5NH4

+ 
+ 0,5NO2

-
→ 0,5N2 + H2O rea��o 09

O processo OLAND, comparado ao processo de nitrifica��o e desnitrifica��o 

convencional, permite uma economia de 62,5% de oxig�nio (energia) e 100% de 
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agente redutor (fonte de carbono org�nico). Al�m de que, a oxida��o direta de 

am�nio a nitrog�nio gasoso pode ser alcan�ada em uma �nica fase (VERSTRAETE; 

PHILIPS, 1998).

O processo OLAND n�o requer condi��es an�xicas, mas pode ocorrer em 

condi��es microaeradas. A hip�tese formulada por PHILIPS et al. (2002) para 

rea��es do tipo OLAND � que sob condi��es de limita��o de oxig�nio, as 

nitrificantes podem passar a oxida��o de am�nio com nitrito para nitrog�nio gasoso 

e utilizar este g�s como um meio de transporte. Dessa forma, as nitrificantes 

poderiam se mover para fora do sedimento de lodo e ascender ao longo de uma 

coluna de �gua. Tal movimento, baseado nas bolhas de g�s, propiciaria �s bact�rias 

a oportunidade de migrar para a superf�cie e captar oxig�nio para recome�ar a 

nitrifica��o aer�bia, levando a forma��o de nitrito. Uma vez que o nitrog�nio fosse 

liberado para a atmosfera, os microrganismos retornariam para o sedimento por 

gravidade. No interior do sedimento, devido a zonas de limita��o de oxig�nio, o 

nitrito formado reagiria com am�nio liberando novamente nitrog�nio gasoso.

3.4.3.3 Processo CANON

Substanciais perdas de nitrog�nio t�m sido reportadas em reatores com baixa 

concentra��o de oxig�nio dissolvido e com baixa quantidade de DQO presente no 

efluente. � prov�vel que nestes sistemas, um processo de desnitrifica��o autotr�fica 

seja promovido por bact�rias tipo Anammox (SLIEKERS et al., 2002). Bact�rias que 

oxidam am�nio a nitrito necessitam de oxig�nio, enquanto bact�rias que convertem 

nitrito a nitrog�nio gasoso s�o anaer�bias. Recentemente, tem sido mostrado que 

ambas bact�rias podem co-existir em um �nico reator desde que o sistema seja 

mantido em condi��es de oxig�nio limitado (SLIEKERS et al., 2002).

No processo CANON (“Completely Autotrophic Nitrogen removal Over 

Nitrito”), am�nio � parcialmente convertido a nitrito por am�nio oxidantes aer�bias 

sob oxig�nio limitado e, subseq�entemente, bact�rias Anammox convertem o nitrito 

produzido junto com parte do am�nio remanescente a nitrog�nio gasoso e pequena 

quantidade de nitrato � formada, conforme as rea��es 10 e 11 (SLIEKERS et al., 

2002).
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NH4

+ 
+ 1,5O2 → NO2

-
+ H2O + H

+ rea��o 10

NH4

+ 
+ 1,32NO2

-
+ H

+ 
→ 1,02N2 + 0,26NO3

-
+ 2H2O rea��o 11

Considerando que bact�rias Anammox s�o reversivelmente inibidas por 

baixas concentra��es de oxig�nio (0,5% da satura��o do ar), para que o processo 

CANON possa ocorrer em um �nico reator, a oxida��o aer�bia do am�nio deve 

remover todo o oxig�nio do l�quido (SLIEKERS et al., 2002). Para tanto, o fluxo de 

entrada de am�nio no reator deve ser mantido acima do fluxo de entrada de oxig�nio 

(SLIEKERS et al., 2002).

Hao, Heijnen e Doosdrecht (2002) desenvolveram um modelo matem�tico 

para o processo CANON em biofilme e avaliaram os par�metros relevantes 

envolvidos no processo. O n�vel �timo de oxig�nio dissolvido no qual ocorreu a 

m�xima remo��o de nitrog�nio � relatada para uma determinada carga superficial no 

biofilme. Uma carga superficial de 2gN.m
-2

.d
-1

, associada com uma concentra��o de 

oxig�nio dissolvido de 1,3mgO2.L
-1 

no l�quido, com um m�nimo de 1 mm de 

profundidade do biofilme pareceram ser as condi��es apropriadas para um processo 

de remo��o de am�nio em um �nico est�gio. Sob estas condi��es e a temperatura 

de 30�C, a efici�ncia de remo��o de am�nio foi de 94% (82% de efici�ncia de 

remo��o de nitrog�nio total). Melhor efici�ncia de remo��o de am�nio poderia ser 

alcan�ada com um aumento da concentra��o de oxig�nio dissolvido, mas isto 

poderia limitar fortemente o processo Anammox, diminuindo o total de nitrog�nio 

removido.

3.5 Fósforo no meio ambiente

O f�sforo � um dos nutrientes mais importantes para os seres vivos, estando 

presente em componentes estruturais das c�lulas, como nos �cidos nucl�icos e 

fosfolip�dios das biomembranas, e tamb�m em componentes metab�licos m�veis 

armazenadores de energia, como a adenosina tri-fosfato (ATP). � distribu�do no 

meio ambiente pela a��o antropog�nica, atrav�s da emiss�o de efluentes 

industriais, urbanos e de animais, bem como devido ao uso de fertilizantes 
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sint�ticos, bastante aplicados em sistemas de produ��o agr�cola (DRINKWATER; 

SNAPP, 2007).

A quantidade de f�sforo aplicada ao solo atrav�s do uso de dejetos de su�nos, 

geralmente � maior do que a quantidade que a planta necessita absorver. Isto � 

explicado pela baixa capacidade de absor��o de f�sforo pela planta, que pode variar 

de 5 a 25% do teor de Ptot no solo, sendo fun��o das caracter�sticas f�sico-qu�micas 

dos solos. (Larsen et al.,1978 apud KORND�RFER, 1978).

Quando o excesso de f�sforo atinge as �guas, somado a outros fatores pode 

causar a eutrofiza��o. Este fen�meno � causado pelo excesso de nutrientes (como 

o f�sforo e o nitrog�nio) num corpo d’�gua, levando � prolifera��o excessiva de 

alguns organismos (algas, cianobact�rias, plantas), reduzindo o oxig�nio dissolvido 

e que ao entrarem em decomposi��o, levam ao aumento de microorganismos e � 

conseq�ente deteriora��o da qualidade do corpo d’�gua, inviabilizando uso para 

consumo e levando outros organismos a morte. (RAST; THORNTON, 1996).

Do mesmo modo, o consumo dessa �gua com a qualidade deteriorada, pode 

levar a alguns problemas graves para a sa�de humana e de outros animais, tais 

como efeitos neuro e hepatot�xicos. Existe tamb�m a possibilidade da prolifera��o 

de alguns microorganismos, como a Pfiesteria Piscicida, que produz uma toxina, 

matando toda cadeia alimentar de crust�ceos a peixes. Esta toxina pode afetar 

tamb�m os humanos, causando n�useas, dores de cabe�a, feridas na pele e 

problemas de mem�ria (LAWTON; CODD, 1991). Neste sentido, algumas medidas 

que possam minimizar estes problemas v�m sendo adotadas, visando introduzir o 

modelo de desenvolvimento sustent�vel. Neste modelo, o meio ambiente passa a 

ser visto como uma fonte esgot�vel e finita de recursos, devendo haver uma 

explora��o racional dos recursos naturais pela nossa sobreviv�ncia e a de gera��es 

futuras (KUNZ, 2003).

3.5.1 Remo��o de f�sforo

As formas mais comuns de f�sforo encontradas em solu��es aquosas s�o os 

ortofosfatos, polifosfatos e fosfatos org�nicos. Os ortofosfatos H3PO4, H2PO4-, 

HPO4
2- e PO4

3- s�o as formas dispon�veis para o metabolismo biol�gico sem a 

necessidade de ruptura da mol�cula. Os polifosfatos s�o as mol�culas que possuem 

mais de dois �tomos de f�sforo ligados � �tomos de oxig�nio e, em alguns casos, 
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átomos de hidrogênio combinados à moléculas mais complexas. Os polifosfatos 

ainda podem sofrer hidrólise em solução aquosa, que geralmente é muito lenta, 

convertendo-se em ortofosfatos. Já os fosfatos orgânicos são importantes 

constituintes de lodos de águas residuárias (MAURER; BOLLER, 1999).

A maior parte do fósforo encontrado no dejeto bruto de suínos está na forma 

orgânica ou como polifosfatos, sendo que após passar por tratamentos com 

microorganismos aeróbios e anaeróbios, onde a matéria orgânica é decomposta em 

subprodutos, a maior parte do fósforo dessas frações é transformada a ortofosfatos 

solúveis (METCALF; EDDY, 1991). 

Em muitos países, a remoção total ou pelo menos uma significativa redução 

de fósforo vem se tornando obrigatória, principalmente devido a problemas 

ambientais envolvendo este elemento e seus compostos. Existem vários processos 

de remoção de fósforo, que se encontra em maior concentração na forma de 

ortofosfato solúvel, de efluentes da suinocultura, industriais e urbanos sendo 

utilizados em larga escala e alguns ainda vêm sendo estudados apenas em 

laboratórios.

Os processos para remoção de fósforo de efluentes consistem em extrair o 

fósforo e convertê-lo em um produto que possa ser utilizado posteriormente como, 

por exemplo, fertilizante. Em quase todos os processos, o fósforo removido é 

convertido em uma fração sólida, por processos de sedimentação, flotação ou 

filtração, podendo ser um sal insolúvel, ou uma massa microbiológica no lodo 

ativado, uma biomassa em lagoas de tratamento ou também adsorvido em materiais 

sólidos que tenham alguma afinidade com os íons de fósforo. Entretanto, a partir 

destes processos o fósforo não é obtido puro e sim misturado com os produtos que 

são formados com outros compostos existentes no efluente (SHU et al., 2006).

Os processos para a remoção de fósforo de efluentes podem ser baseados 

em três tipos: físicos, biológicos ou químicos. Os processos físicos são geralmente 

caros e algumas vezes pouco eficientes na remoção de fósforo, e, nos processos 

biológicos pode ocorrer uma alta variação na eficiência de remoção de fósforo, pois 

existem muitas dificuldades operacionais neste tratamento. Os processos baseados 

no tratamento químico do efluente com sais de Ca, Fe e Al são seguros e já bem 

estabelecidos (CLARK; STEPHENSON; PEARCE, 1997).
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3.5.2 Remoção de fósforo por processos físicos

Vários processos para a remoção de fósforo vêm sendo propostos, entre os 

quais os de remoção física. Entretanto, esses processos às vezes não possuem um 

princípio de remoção de fósforo bem definido. Muitos materiais sólidos têm sido 

investigados a fim de avaliar a sua capacidade para a remoção de fósforo, pois a 

adsorção de fósforo depende da granulometria, porosidade e comportamento 

hidráulico do material. Entre os adsorventes testados para remoção de fósforo estão 

a escória de indústria metalúrgica, óxidos de Al e Fe, zeólitas, silicatos, carvão, entre 

outros. Porém, poucos destes materiais têm sido aplicados em unidades de 

tratamento de efluente. Outra forma de remoção física de fósforo é por ultrafiltração 

ou osmose reversa, que são processos muito caros, devido a isso, pouco utilizados

(METCALF; EDDY, 1991).

Geralmente, o mecanismo que rege um processo físico deste tipo é a 

adsorção de sólidos solúveis ou gases em uma superfície sólida ou, mais raramente 

em uma superfície líquida. As interações formadas entre o soluto e a superfície 

adsorvedora podem ser covalentes ou por forças de Van der Waals (HARRIS, 2005).

Alguns pesquisadores fizeram estudos para remoção de fósforo utilizando a 

escória de diferentes misturas de óxidos de metais da indústria metalúrgica. Foi 

verificada boa taxa de remoção de fósforo, a ocorrência de saturação do material e a 

falta de clara fundamentação dos mecanismos de adsorção e, em outros casos, foi 

observada a ocorrência de precipitados. Sendo assim, estes materiais poderiam não 

só atuar de maneira física na remoção de fósforo, mas também de maneira química. 

Com a escória, a remoção de fósforo é prejudicada em função da quantidade 

de matéria orgânica, sólidos e outras impurezas presentes no efluente. Estudos 

utilizando zeólitas sintéticas, silicatos contendo íons de Al ativados, óxido de Fe, 

entre outros materiais foram feitos por diversos pesquisadores, os quais verificaram 

que, vários cuidados deveriam ser tomados para uma boa eficiência de remoção de 

fósforo. Estes envolvem o ajuste de pH, temperatura, superfície de contato, 

regeneração do adsorvente e também o custo, pois alguns materiais ainda são muito 

caros (ZENG; LI; LIU, 2004, ONYANGO et al., 2007).

Em muitos estudos não foi comentado o possível destino dos materiais após o 

uso, o que ainda é um problema nos tratamentos de remoção de fósforo de 

efluentes usando materiais sólidos adsorventes. Provavelmente, a utilização deste 
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processo ainda n�o seja a solu��o adequada para atender todos os par�metros 

ambientais. Outro fator que pode limitar a utiliza��o deste processo na remo��o de 

f�sforo na suinocultura, � que a maior parte dos estudos foi feita com solu��es 

sint�ticas ou com efluentes urbanos que possuem concentra��o de f�sforo (inferior a 

25 mg L-1) menor que o efluente da suinocultura (na faixa de 70 mg L-1 de f�sforo ou 

superior a este valor no efluente de su�nos tratado).

3.5.3 Remo��o de f�sforo por processos biol�gicos

A remo��o biol�gica de f�sforo � feita por microorganismos ou alguns tipos de 

plantas aqu�ticas. Esta remo��o pode ser feita por dois mecanismos independentes 

que envolvem a absor��o direta de f�sforo por c�lulas crescendo em suspens�o ou 

aumentando a capacidade de estoque de f�sforo como polifosfato na biomassa 

microbial no lodo ativado. Estudos feitos utilizando bact�rias e enriquecimento com 

bact�rias selecionadas acumuladoras de polifosfatos inorg�nicos (Enhanced

biological phosphorus removal – EBPR), microalgas, compartimentos contendo 

algumas esp�cies de plantas aqu�ticas (Wetland), entre outros, vem demonstrando 

bom potencial para a remo��o de f�sforo (MAURER; BOLLER, 1999, CARLSSON et 

al., 1997).

Entretanto, alguns par�metros podem afetar a efici�ncia do processo, tais 

como pH, DQO, f�sforo, Mg, Ca, K, tempo de incuba��o, tempo de reten��o do lodo, 

temperatura, aera��o (tempo e volume de ar injetado), limita��o de nutriente, 

excesso de NO3- no reator anaer�bio, competi��o entre microorganismos, entre 

outros (BASHAN; BASHAN, 2004; OEHMEN et al, 2007).

3.5.4 Remo��o de f�sforo por processos qu�micos

Muitas vezes � necess�rio recorrer a processos de remo��o qu�mica de 

f�sforo como etapa complementar ao tratamento de remo��o biol�gica de f�sforo, 

quando h� par�metros que interferem no processo (Item 3.5.3.).

Como um exemplo de remo��o biol�gica de f�sforo, complementado por um 

processo qu�mico, pode ser citado o estudo feito por Pastor et al. (2007), que 

removeram f�sforo atrav�s da forma��o de estruvita (MgNH4PO4.6H2O) e Ca3(PO4)2
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em um sistema EBPR mantendo o pH do efluente em 8,7 através da adição de

NaOH. A eficiência do processo foi superior a 80%.

A precipitação química em efluentes envolve a adição de reagentes químicos

para alterar o estado físico de sólidos dissolvidos e suspensos, para facilitar a sua

remoção por precipitação/sedimentação. Os processos químicos somados a

operações físicas têm sido freqüentemente utilizados para complementar o

tratamento secundário (após tratamento biológico) de efluentes, para remoção de

compostos orgânicos, fósforo, entre outros (METCALF; EDDY, 1991).

O tratamento químico de remoção de fósforo vem ganhando bastante atenção

devido a algumas vantagens se comparado com outros processos de remoção de

fósforo. Entre as principais vantagens, pode-se afirmar que é um processo rápido, 

previsível, de fácil controle, pode ser automatizado, tolera compostos tóxicos e

mudanças de temperatura. Além disso, a montagem da estrutura física da estação é

flexível a mudanças estruturais, geralmente o espaço requerido para instalação dos

equipamentos é pequeno e o custo é inferior se comparado com os outros

processos de tratamento (Poon; Brueckner, 1975 apud AYOUB; SEMERJIAN, 

2003).

A remoção química de fósforo irá depender da composição do efluente (de

seus constituintes solúveis e particulados). Geralmente, com a adição de reagentes

químicos, ocorre remoção da maior parte do Psol, sendo que o fósforo residual

encontra-se, em maior parte, como fósforo orgânico e polifosfatos.

Com o processo químico de remoção de fósforo, muitas partículas sólidas do 

efluente, micro-poluentes e metais pesados são removidos, e o lodo formado pode 

ter alguma utilidade, principalmente como fertilizante. Além disso, quando utilizado 

reagente alcalino na remoção de fósforo, alguns microorganismos podem ser 

inativados se o pH de trabalho for superior a 9,0 ou totalmente inativados em valores 

de pH superiores a 11 ( VANOTTI et al., 2007). 

Atualmente, as formas de remoção de fósforo em efluentes mais utilizadas 

são através da precipitação e/ou coagulação com a adição de reagentes químicos 

que contém íons de Mg, Fe, Al ou Ca. Muitas vezes, polímeros são adicionados 

juntamente com os reagentes destes elementos. Os processos que utilizam 

compostos de Fe e Al estão sendo pouco utilizados devido ao lodo formado, que 

apresenta um baixo valor agregado e uma baixa qualidade para posterior utilização 

como fertilizante, devido à presença de Fe e Al (SZÖGI; VANOTTI; HUNT, 2006).
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Nos últimos anos, tem-se investigado o efeito do Ca e Mg, tanto na precipitação 

química de fósforo como na clarificação de efluentes em pH alcalino (LIBÂNIO,

2005).

De acordo com os produtos de solubilidade em água, as reações ácido-base 

e a formação de complexos dissolvidos, curvas de solubilidade dos fosfatos em 

função do pH podem ser construídas, entretanto, os cálculos de solubilidade em 

água não são suficientes para descrever os mecanismos de formação de fosfatos 

em um efluente, tendo em vista que estes mecanismos são complexos. Isto porque, 

no efluente, pode existir uma combinação variada de processos de precipitação, 

redissolução, adsorção e coagulação/floculação, principalmente, devido a 

complexidade do sistema (MAURER; BOLLER, 1999; FAIRLAMB, 2006).

3.5.5 Remoção de fósforo por processos químicos utilizando compostos de Fe e Al

Os compostos mais utilizados de Fe e Al para tratamentos de água e 

efluentes são FeCl3, Fe2(SO4)3, FeSO4 e Al2(SO4)3. Os íons de Fe e Al são utilizados 

principalmente como coagulantes, isto é, por serem positivamente carregados 

formam ligações com os átomos de oxigênio, podendo coordenar até seis moléculas 

de água, liberando os átomos de hidrogênio e reduzindo o pH da solução, processo 

conhecido como hidrólise (LIBÂNIO, 2005). Devido a este processo, estes 

compostos são na maioria das vezes aplicados para a remoção de material 

particulado, onde ocorre a coagulação/floculação. Porém, também pode ocorrer a 

remoção de fósforo na forma de FePO4 ou AlPO4 insolúvel. Na reação 12 pode ser 

observada a reação de formação do FePO4 e do AlPO4.

X3+ + HnPO4
n-3    XPO4 (s) + nH+ reação 12

Onde: X = Fe ou Al

Teoricamente, a mínima solubilidade do AlPO4 ocorre em pH 6,3 e do FePO4

ocorre em 5,3, entretanto, testes práticos já demonstraram boas eficiências de 

remoção de fósforo em valores de pH diferentes (4,5; 7,5; entre outros) para estes 

reagentes.( METCALF; EDDY; 1991).
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Neste sentido, Fytianos, Voudrias e Raikos (1998), estudaram a remoção de 

PO4
3- em águas e efluentes urbanos utilizando FeCl3. com este processo obtiveram 

63% de remoção de PO4
3- para a razão molar entre Ferro e fósforo de 1:1 em pH 

4,5, usando excesso de FeCl3 para que a remoção de fósforo atingisse 100%. 

ÖZACAR e colaboradores (2007), compararam a eficiência da remoção de PO4
3-

com Al2(SO4)3 e mistura de Al2(SO4)3 com tanino, polímeros sintéticos e argila em 

um efluente sintético. Observaram que para uma remoção aceitável de PO4
3- com o 

uso de Al2(SO4)3, um excesso de Al era necessário ser adicionado no efluente 

sintético, principalmente quando o PO4
3- está presente em concentrações na ordem 

de 1 mg L-1. Além disso, concluíram que quando o PO4
3- está em baixa 

concentração (em torno de 1 mg L-1), este era removido por adsorção em partículas 

coloidais de Al(OH)3 formado no processo de coagulação. Porém, quando o PO4
3-

está presente em concentrações da ordem de 20 mg L-1, o processo de remoção 

envolveria a precipitação na forma de AlPO4. A remoção de PO4
3- foi da ordem de 

95% apenas com o uso do Al2(SO4)3 em pH 7,5, porém, com a adição dos outros 

coagulantes, a remoção de PO4
3- ocorre na presença de menores concentrações de 

Al.

A baixa remoção de fósforo com os compostos de Fe e Al em baixos valores

de pH pode ser explicada através da formação de várias espécies químicas em

solução com estes íons. Takács; Murthy e Fairlamb (2006), descreveram um modelo 

para precipitação de PO4
3- utilizando Fe2(SO4)3. Neste modelo foi proposto que há a

formação do íon Fe (III) (solúvel), de um complexo de solúvel (FeH2PO4
2+), de um

complexo sólido (Fe1,6H2PO4(OH)3,8) e de Fe(OH)3 (sólido), os quais são

dependentes do pH para se formarem.

3.5.6 Remoção de fósforo por processos químicos utilizando compostos de Ca

A precipitação de fósforo com compostos de Ca vem sendo utilizada devido

ao baixo custo do processo, uma vez que a cal hidratada pode ser utilizada, sendo 

neste caso um processo viável para o tratamento de efluentes. Além da remoção de 

fósforo, o uso da cal hidratada atua na clarificação do efluente, se este possuir 

material particulado passível de coagulação/floculação, bem como condições de pH 

e alcalinidade adequadas. Devido ao fato de existir uma alcalinidade, geralmente 

com concentração superior a 100 mg L-1 (CaCO3) no efluente, quando Ca(OH)2 é 
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adicionado, forma primeiramente o CaCO3, sendo necessário neste caso, de uma 

quantidade maior de reagente para remover o fósforo (reações 13 e 14) (METCALF; 

EDDY, 1991).

Ca(OH)2 + Ca(HCO3)2 2CaCO3 (s) + 2H2O    reação 13

3Ca(OH)2 + 2PO4
3- Ca3(PO4)2 (s) + 6OH- reação 14

A precipitação de minerais de Ca e de PO4
3- de soluções aquosas tem sido 

objeto de estudo de vários pesquisadores, devido à importância destes compostos 

em diferentes campos tais como geoquímica, mineralogia de sedimentação, 

fertilizantes, indústria alimentícia e saúde. A reação do Ca com o PO43- pode levar a 

formação de diversos compostos, entre os quais se pode citar em ordem crescente 

de solubilidade, a hidroxiapatita [Ca10(PO4)6(OH)2], fosfato tricálcico [Ca3(PO4)2], 

fosfato octacálcico [Ca8(HPO4)2(PO4)4.5H2O], fosfato dicálcico [CaHPO4] e hidrogeno 

fosfato de cálcio dihidratado [CaHPO4.2H2O]. Além da formação destes compostos 

com estrutura cristalina, um composto amorfo pode ser formado que é conhecido 

como fosfato de cálcio amorfo (de fórmula aproximada Ca3(PO4)2.xH2O, similar ao 

fosfato tricálcico) (ABBONA; MADSEN; BOISTELLE, 1986).

A Ca10(PO4)6(OH)2 é o mineral mais estável, porém, tem sido estabelecido 

que um certo número de espécies atuam como precursores da precipitação da 

Ca10(PO4)6(OH)2 e, entre elas, o Ca3(PO4)2.xH2O, o Ca8(HPO4)2(PO4)4.5H2O e o 

CaHPO4.2H2O. Sendo significativamente afetados pelo pH, pela concentração de Ca 

e Mg, bem como pela concentração de CO3
2- e matéria orgânica presente, com o 

tempo, estas espécies vão se convertendo em Ca10(PO4)6(OH)2. Entretanto, 

considerando a formação dos compostos Ca3(PO4)2.xH2O, Ca8(HPO4)2(PO4)4.5H2O 

ou CaHPO4.2H2O, que é relativamente rápida, o crescimento da Ca10(PO4)6(OH)2

será muito lenta até se converter em um mineral, podendo demorar de meses a 

anos (MUSVOTO; WENTZEL e EKAMA, 2000, BOISTELLE; LOPEZ-VALERO,

1990). 

O Mg, no entanto, é a impureza principal que afeta a formação de minerais de 

Ca e PO4
3-, retardando o crescimento destes minerais provavelmente pela adsorção 

em sítios ativos de crescimento do Ca3(PO4)2. Resultados de experimentos com 

precipitação deste composto têm sugerido que os íons de Mg inibem cineticamente 
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a nucleação e o subseqüente crescimento da Ca10(PO4)6(OH)2, competindo pela 

malha de sítios com os íons de Ca (SALIMI; HEUGHEBAERT; NANCOLLAS, 1985). 

A partir de investigações desse processo, pode-se concluir que em soluções 

supersaturadas contendo Ca, Mg e fósforo, CaHPO4.2H2O e Ca3(PO4)2.xH2O são 

compostos que precipitam primeiramente, com CaHPO4.2H2O precipitando em pH 

abaixo de 7,0 e Ca3(PO4)2.xH2O precipitando em pH mais elevado. Fatores como o 

elevado pH, alta força iônica, alta razão molar HCO3-:PO4
3-, certas proteínas e a falta

de elementos para a formação de Ca10(PO4)6(OH)2 também estabilizam o

Ca3(PO4)2.xH2O. Devido a estes fatores, Ca3(PO4)2.xH2O pode ser esperado

precipitar em efluentes que contenham estas características (ABBONA; MADSEN; 

BOISTELLE, 1988).

Neste sentido, Vanotti et al. (2007) utilizaram cal hidratada para precipitar 

Ca3(PO4)2 em um efluente de suínos, após este passar por um tratamento de 

desnitrificação biológica, onde o NH4
+ e o CO3

2- foram reduzidos em

aproximadamente 96% e 69%, respectivamente. Com isso, o consumo de reagente

foi reduzido com uma remoção de Psol de 68, 88, 95 e 97% nos valores de pH 9,0;

9,5; 10,0 e 10,5, respectivamente. Weaver e Ritchie (1994), também utilizaram cal

hidratada para a remoção de Ptot e Psol de efluente da suinocultura. Neste trabalho,

fizeram uma comparação entre dois tipos de cal, a hidratada e a cal de forno

(misturada com outras substâncias). Foi removido mais de 95% de Ptot e a cal

hidrata foi mais eficiente, porém a cal de forno tem um custo menor.

3.5.7 Remoção de fósforo por processos químicos utilizando compostos de Mg

Os compostos contendo o Mg são utilizados, principalmente, para a formação 

intencional da estruvita (MgNH4PO4.6H2O), que remove NH4
+ e PO4

3- e que será 

discutida posteriormente. Entretanto, já foi reportado o uso de Mg(OH)2 puro ou 

misturado com Ca(OH)2 em tratamento de efluentes urbanos, pelos autores Dubose

e Idelovitch (1973), que verificaram, além da remoção de fósforo, nitrogênio, 

remoção de sólidos suspensos e carbono orgânico total com elevada eficiência. 

As maiores partes dos estudos feitos para a remoção de fósforo encontrados 

na literatura, estão relacionados à remoção de fósforo na forma de MgNH4PO4.6H2O 

(reação 1)   (TÜRKER; CELLEN, 2007). Além da remoção de fósforo, a formação de 

MgNH4PO4.6H2O promove também a remoção de nitrogênio do efluente. Entretanto, 
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para forma��o deste mineral s�o necess�rias condi��es especiais tais como 

elevadas concentra��es de Psol e do NH4
+, baixas concentra��es de s�lidos 

suspensos e pH superior a 7,5. Al�m disso, a raz�o molar Mg2
+:NH4

+:PO4
3- deve ser 

em torno de 1:1:1 sendo, muitas vezes, necess�rio fazer a adi��o de Mg pois este, 

geralmente, est� em menor concentra��o no efluente. Cabe ressaltar que, a 

forma��o de MgNH4PO4.6H2O pode levar de horas a dias dependendo destas 

condi��es. Al�m do mais, estudos tamb�m est�o sendo feitos para a aplica��o 

deste mineral como fertilizante (CORRE et al., 2007, SUZUKI et at., 2002).

A precipita��o qu�mica como MAP pode formar compostos virtualmente ou 

completamente insol�veis que poder�o ser separados da fase liquida. Esses 

compostos s�o mineral�gicamente conhecidos como estruvita e sua rea��o de 

forma��o � expressa na rea��o 15.   

PO4
3-+ Mg2++NH4

++6H2O ↔ MgNH4PO4
.6H2O ↓ pK = 12,6 (25˚) rea��o 15

As quantidades necess�rias de reagentes qu�micos poder�o ser calculadas 

teoricamente atrav�s das rea��es 16, 17 e 18.

MgCl2.6H2O+Na2HPO4+12H2O+NH4
+ ↔ MgNH4PO4

.6H2O ↓ + 2NaCl rea��o 16

MgO+H3PO4+NH4
+ ↔ MgNH4PO4

.6H2O ↓ +H2O    rea��o 17

Ca(H2PO4)2+H2O+MgSO4
+7H2O+NH4

+ ↔ MgNH4PO4
.6H2O↓CaSO4↓  rea��o 18

O MAP � um cristal branco, com estrutura cristalina ortorrombica e de baixa 

solubilidade (0,0023 g/100 g H2O). Sua precipita��o � controlada pelo pH, condi��es 

de supersatura��o, temperatura, al�m da presen�a de impurezas no meio, como 

�ons c�lcio (KIM et al., 2007). Por conter nitrog�nio e f�sforo em propor��es 

estequiometricamente definidas, apresenta valor como fertilizante, uma vez que a 

demanda global por nutrientes agr�colas nitrogenados est� em constante 

crescimento (ULUDAG-DEMIR, 2005).

Suzuki et al. (2007), fizeram um estudo de remo��o de f�sforo e nitrog�nio na 

forma de MgNH4PO4.6H2O em efluente da suinocultura. O processo foi feito em um 

reator de cristaliza��o para a remo��o de f�sforo com a adi��o de solu��o de MgCl2
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a 30% (m/v). Nas melhores condições (pH 8,0), conseguiram uma redução de 79% 

do Ptot e 73% do Nkjeldhal. Nelson; Mikkelsen e Hesterberg (2003), removeram fósforo 

de efluente suíno de lagoa anaeróbica, após a adição de MgCl2. Obtiveram a melhor 

formação de MgNH4PO4.6H2O entre o pH 8,9 e 9,25, com uma eficiência de 

remoção de fósforo entre 91 e 96%. Uma experiência pioneira no Japão mostra que 

o lodo químico gerado pode ser utilizado como insumo para fabricação de 

fertilizantes, os elementos químicos Mg, P e N presentes no lodo químico precipitado 

possuem a mesma composição que os elementos presentes nos adubos comerciais

(LI & ZHAO, 2001).



4 MATERIAS E MÉTODOS

4.1 Descrição Geral

A presente pesquisa objetiva a melhoria da qualidade de efluentes finais como 

dejetos de su�nos, descartes de refrigerantes (coca-cola) e sangue bovino, utilizando 

processo f�sico-qu�mico de sedimenta��o e precipita��o do mineral estruvita. A 

primeira etapa do trabalho foi o preparo da solu��o sint�tica para precipita��o 

qu�mica de cristais do mineral estruvita (Mg(NH
4
)PO

4
.6H

2
O)) e constru��o de uma 

curva de calibra��o padr�o do nitrog�nio e f�sforo. 

A segunda etapa do trabalho foi empregar solu��es sint�ticas, determinando a 

composi��o qu�mica onde a remo��o de N e/ou P � m�xima. Estudo-se a influ�ncia 

da utiliza��o de diferentes fontes de Mg, (MgCl2, MgO) e pH (9,0 e 9,5) para o 

efluente de dejeto de su�nos e MgCl2 e pH 9,5 para sangue bovino e descarte de 

refrigerante. Posteriormente, estudo-se a ordem de adi��o dos reagentes em 

solu��o rica em N e P como sangue bovino, dejetos de su�nos e descartes de 

refrigerante.

Na terceira etapa do trabalho foram feitos an�lises qu�micas dos 

sobrenadantes ap�s filtragem para saber se houve remo��o de nitrog�nio e/ou 

f�sforo, dos precipitados (lodo), para saber se houve a forma��o de cristais de

estruvita por meios de difra��o raios-X.

4.2 Coletas dos efluentes

As amostras de coca-cola foram adquiridas em supermercados da cidade de 

Santa Maria – RS. Foram comprados fardos fechados com seis “pets” de 2L, 

retirados o g�s com o aparelho de “teste de jarros”, deixado em repouso durante um 

dia e mantidas refrigeradas a 4�C. Ap�s foram feitos os ensaios para a remo��o 

qu�mica do f�sforo.

A amostra de res�duos proveniente de sangue animal foi cedida por um 

Frigor�fico localizado na cidade de Santa Maria - RS. O sangue animal foi coletado

nos tanques de descartes e foram armazenadas em frascos de vidros, mantidas 

refrigeradas a 4�C por um per�odo m�ximo de uma semana.
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As amostras de dejeto de su�nos s�o provenientes da ETDS, localizada na 

cidade de Nova Palma RS. O efluente que � recebido na ETDS � oriundo da granja 

de cria��o de su�nos, sendo este proveniente de todas as fases da cadeia produtiva 

(gesta��o, maternidade, creche, crescimento e termina��o), tem capacidade de 

produ��o conjunta de 475 animais e gera��o m�s de 4,5 m3 de dejetos. As amostras 

foram coletadas nas lagoas e armazenadas em frascos de polietileno e mantidas 

refrigeradas a 4�C por um per�odo m�ximo de uma semana. Todos os produtos 

qu�micos utilizados eram grau anal�tico.

4.3 Instrumentação e métodos analíticos

Para a determina��o da concentra��o de f�sforo nas amostras foi utilizado o 

m�todo de digest�o por �cido persulfato de pot�ssio. 

Para a determina��o da concentra��o do nitrog�nio amoniacal (N-NH4
+) nas 

amostras foi utilizado o m�todo colorim�trico de Nessler segundo Vogel (1981).

A demanda qu�mica de oxig�nio (DQO) � determinada pelo m�todo do refluxo 

fechado com aquecimento em bloco modelo Dry Block MA 4005, de acordo com 

Standard Methods for Examination of Water and Wastewater (APHA, AWWA, WEF, 

1995), a determina��o da demanda bioqu�mica de oxig�nio em cinco dias (DBO5), � 

descrita no Standard Methods for the Examination of Water and Wastewater – 1999.

Os s�lidos totais (ST) foram determinados por secagem de acordo com 

Standard Methods for Examination of Water na Wastewater (APHA, AWWA, WEF, 

1995).

Para a medi��o do pH das amostras foi utilizado um potenci�metro digital 

modelo W3B pHMeter (Bel Engineering, Italy), equipado com eletrodo de vidro 

combinado. Foi utilizado um agitador-aquecedor magn�tico modelo TMA 10 CE para 

fazer a homogeneiza��o da analise qu�mica do f�sforo. 

As amostras dos efluentes foram homogeneizadas com um agitador modelo

“Jar-test” em acr�lico com controlador de rota��o com hastes e p�s planas de inox 

com capacidade m�xima de 2,0L (Milan – JT 102). As amostras foram filtradas � 

v�cuo ap�s o tratamento, atrav�s de filtros de celulose (Qualy, JProlab) com 

di�metro m�dio de poro de 0,14 �m usando um sistema de filtra��o com bomba a 

v�cuo BUCHI� Vaccum pump v700.
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Para o procedimento de pesagem, antes e ap�s secagem do lodo

(precipitado) e dos reagentes da solu��o sint�tica, foi utilizada uma balan�a anal�tica 

de precis�o modelo AS(5500) (Marte classe II – Brasil), com resolu��o de 0,005 g e 

carga m�xima de 5000 g classe II. A fim de observar alguma poss�vel forma��o 

mineral no lodo, foram feitos espectros de difra��o e fluoresc�ncia  de raios-X  no 

lodo seco em estufa convencional Orion� modelo 515/4-C (Fanem, Brasil) a

temperatura de 50 �C durante 48h, para n�o ocorrer a decomposi��o qu�mica da 

estruvita formada.

Para os espectros de difra��o de raio-X foi utilizado um Difrat�metro de raio-X 

marca Philips, modelo MPD 1880. As condi��es de an�lise por difra��o de raio-X 

foram: Fonte Tubo de Cukalfa, Energia 40KV e 40Ma, Faixa de �ngulo: 2,5 a 70o, 

Passo: 0,02o, Tempo de coleta por passo: 1s, presente no LMMM no Laborat�rio de 

F�sica da UFSM.

As concentra��es iniciais e finais das analises qu�micas do nitrog�nio e 

f�sforo foi utilizado um Spectro vision modelo T6-UV (Biosystems) com software 

UVWin 5.0, onde foram feitas leituras por interm�dio de varredura onde foi fixado a 

absorb�ncia em 420 nm. 

Para o c�lculo da percentagem de remo��o de nitrog�nio e f�sforo neste 

trabalho, foi utilizado a equa��o 01:

% de Remo��o do N e P = Qe – Qs x 100% Equa��o 01

Qe

Onde: Qe = quantidade que entrou, 

Qs = quantidade que saiu.

4.4 Materiais diversos

A vidraria e os demais materiais de uso comum em laborat�rio tamb�m foram

utilizados no trabalho, os quais foram lavados com �gua deionizada e

descontaminados por imers�o em HNO3 10% (v/v) (exceto para aqueles materiais

utilizados para a determina��o de N, que foram descontaminados por imers�o em

HCl 10% (v/v)) durante 24 horas e, posteriormente, enxaguados com �gua

deionizada.
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4.5 Processo de formação e precipitação do efluente sintético (estruvita)

Os ensaios f�sico-qu�micos para forma��o do efluente sint�tico e precipita��o 

do mineral estruvita foram realizados em aparelho de teste de jarros com tr�s jarros.

Os jarros foram preenchidos cada um com 1,0L de �gua destilada, os reagentes com 

�ons de Mg+2, NH4
+ e PO4

+3 foram preparados primeiramente em solu��es padr�es

para posteriormente obten��o do efluente sint�tico e retirando-se al�quotas para 

tratamento dos efluentes para remo��o do nitrog�nio e f�sforo. As solu��es padr�es 

preparadas foram:

- Cloreto de magn�sio hexahidratado (MgCl2.6H2O) P.A. (Merck), preparado 

em solu��o de 203,3g/L (1M);

- Fosfato de s�dio (KH2PO4) P.A. (Reagen, Brasil) preparado em solu��o de 

136,09g/L (1M);

- Cloreto de am�nia (NH4Cl) P.A. (Merck), preparado em solu��o de 53,49g/L 

(1M);

- Hidr�xido de s�dio (NaOH), preparado em solu��o de 160g/L (4M) para 

corre��o do pH.

Ap�s o preparo das solu��es padr�es, foram realizados os ensaios para 

forma��o e precipita��o de cristais de estruvita. As condi��es de mistura dos 

reagentes com a �gua destilada ocorreu a uma velocidade de 200rpm durante um 

per�odo de dez minutos, onde posteriormente, o conte�do dos jarros era submetido a 

trinta minutos de repouso. Ap�s essa etapa de sedimenta��o, foram filtrados para 

obten��o do lodo (precipitado) e retiradas al�quotas do sobrenadante dos jarros para 

fazer as an�lises qu�micas para determinar as concentra��es residuais.

Ao longo da investiga��o, variou-se a ordem de adi��o dos reagentes Mg+2: 

PO4
+3 : NH4

+, uma vez que a precipita��o, na forma de cristais de estruvita, ocorre 

quando a concentra��o combinada dos tr�s componentes excede o limite de 

solubilidade do mineral.

Os testes dividiram em tr�s e tipos.

Tipo 1 – Adi��o dos reagentes juntos e eleva��o do pH - Durante esta fase do 

trabalho, adicionou-se 1,0L de �gua destilada no jarro e foram adicionados os 

reagentes (magn�sio, fosfato e am�nia) juntos mantendo a rela��o (1:1:1) entre os 

�ons envolvidos em concord�ncia com o valor determinado pelos c�lculos 
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estequiom�tricos. Feita a leitura do pH inicial, posteriormente elevou-se o pH para 

9,5 com adi��o de NaOH (4M). 

Tipo 2 – Durante esta fase do trabalho, adicionou-se 1,0L de �gua destilada 

no jarro, feita a leitura do pH inicial, elevou-se o pH para 9,5 com adi��o de NaOH 

(4M). Foram adicionados os reagentes (magn�sio, fosfato e am�nia) juntos

mantendo a rela��o (1:1:1) entre os �ons envolvidos em concord�ncia com o valor 

determinado pelos c�lculos estequiom�tricos. O pH baixou, adicionou-se mais NaOH 

(4M) para estabiliza��o do pH 9,5. 

Tipo 3 – Para a realiza��o da 3� fase de testes, variou-se a solu��o da am�nia 

colocando um excesso de 10% manipulando a rela��o molar entre Mg+2:NH4
+:PO4

-3

ficando descrito como 1:1.1:1. Adicionou-se 1,0L de �gua destilada no jarro, foram 

adicionados os reagentes (Mg+2:NH4
+:PO4

-3) juntos. Depois de adicionados os 

reagentes, elevou-se o pH para 9,5 adicionando-se NaOH (4M) para estabiliza��o. 

Foram feitos os mesmos procedimentos descritos nas fases 1, 2 e 3 para o 

estudo da remo��o de nitrog�nio e f�sforo no efluente de dejeto de su�no, descarte 

de refrigerante e sangue bovino.

A escolha do pH (9,5) de trabalho na remo��o qu�mica do f�sforo e nitrog�nio 

das amostras foi escolhido com base em informa��es da literatura,  pois  o estudo da 

remo��o qu�mica desses nutrientes ser� feito em fun��o do pH e levado em 

considera��o, principalmente pela efici�ncia de remo��o desses nutrientes. 

As an�lises realizadas nas amostras do sobrenadante em todas as etapas 

foram N-NH3 e P-PO4
-3. As metodologias utilizadas para as an�lises est�o descritas 

no item 4.3.

4.5.1 Curva de calibra��o para rela��o concentra��o do nitrog�nio e absorb�ncia

Para os ensaios utilizando o nitrog�nio, foi constru�da uma curva de 

calibra��o, concentra��o de nitrog�nio em fun��o da absorb�ncia, ilustrada na 

Figura 4. Para a constru��o da curva de calibra��o do nitrog�nio, foi utilizado 3,82g 

de NH4Cl dilu�dos em 1000ml de �gua destilada (solu��o padr�o). Por interm�dio da 

solu��o padr�o foram retiradas seis amostras com concentra��es diferentes (5, 10, 

20, 30, 40, 50 ppm) e dilu�das em 100 mL de �gua destilada para fazer a an�lise 

qu�mica e as leituras no espectrofot�metro pela absorb�ncia em 420 nm. Atrav�s da 
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curva de calibração, que se determinou a concentração do nitrogênio nos efluentes 

estudados neste trabalho.

A equação da reta gerada pela curva de calibração, do gráfico concentração 

em função da absorbância, foi:

Figura 4 - Curva de calibração para o nitrogênio em absorbância 420nm, para 
diferentes concentrações de soluções a temperatura ambiente.

Y = 1,880X - 0,004 Equação 02    

R2= 0,99

Em que:

Y = Absorbância do nitrogênio medida no espectrofotômetro;

X = Concentração do nitrogênio na fase liquida;

Substituindo Y na fórmula:

mg\L = 75 x Y
AxB Equação 03

Onde: A = volume da amostra utilizada para digestão mg/L; B = volume da 
amostra utilizada para análise ml; 

4.5.2 Curva de Calibração para relação concentração de fósforo e absorbância

Para os ensaios utilizando o fósforo, foi construída uma curva de 

calibração, concentração de fósforo em função da absorbância, ilustrada na Figura 5. 

Para a construção da curva de calibração do fósforo, foi utilizado 0,4390g de KH2PO4
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diluídos em 1000ml de água destilada (solução padrão). Por intermédio da solução 

padrão foram geradas seis amostras com concentrações diferentes de (1, 2, 4, 6, 8, 

10ppm). Através da análise química foi construída a curva de calibração que se 

determinou a equação da reta do fósforo para ser utilizado no calculo das 

concentrações nos efluentes estudados neste trabalho.

A equação da reta gerada pela curva de calibração, do gráfico, 

concentração em função da absorbância, foi:

Figura 5 - Curva de calibração para o fósforo em absorbância 420nm, para
diferentes concentrações de soluções a temperatura ambiente.

Y = 0,052X + 0,059 Equação 04                      

R2= 0,99

Onde:

X= Concentração do fósforo na fase líquida (mg\l);

Y= Absorbância do fósforo no espectrofotômetro.



5 RESULTADOS E DISCUSSÕES

Neste capítulo são apresentados e discutidos os resultados dos estudos 

obtidos nos experimentos realizados no efluente de dejeto suíno de Nova Palma, 

descartes de refrigerantes (coca-cola) e sangue bovino empregando soluções 

sintéticas para formação do mineral estruvita (Mg+2:NH4
+:PO4

-3).

5.1 Caracterização da amostra in natura de refrigerante Coca-Cola

Inicialmente, o resíduo de descarte de refrigerante foi caracterizado em 

função da DQO, DBO5, Ptot (mg.L) e pH. Essa caracterização foi feita no sentido de 

se verificar se ocorre alguma possível alteração destes componentes após o 

tratamento de remoção química de fósforo utilizando soluções sintéticas para 

formação do mineral estruvita. Na Tabela 1 podemos observar os valores obtidos.

Tabela 1 - Caracteristicas fisico-químicas do resíduo de coca-cola 

Parâmetro Valor determinado

pH 3,17
Fósforo Total (mg PO4

-3.L-1) 406,08

DBO5 (mg/L-1) 249,10

DQO (mg/L-1) 368,10

5.1.1 Tratamento físico-químico pelo processo de formação e precipitação química
do fósforo com adição de (Mg+2:NH4

+:PO4
-3) na coca-cola

Na Tabela 2 são apresentados os resultados das eficiências de remoção 

do fósforo associadas às razões molares aplicadas ao longo dos testes de 

precipitação química durante a fase de investigação, bem como o pH do conteúdo 

dos jarros ao final do ensaio.



56

Tabela 2 - Razões molares e eficiências de remoção de fósforo em amostra de 
descarte de refrigerante a base de cola.

Concentração 
Inicial Concentração final Remoção %              

Mg+2:NH4:PO4
-

3 Ensaios P(mg/L) P(mg/L) P(%)
pH 

inicial
pH 

final
1:1:1 C1 406,08 1,79 99,11 3,17 9,5
1:1:1 C2 406,08 2,55 98,76 3,17 9,5

1:1.1:1 C3 406,08 3,11 98,46 3,17 9,5

As quantidades de MgCl2.6H2O e NH4Cl utilizadas nos ensaios foram 

determinadas em função da concentração de PO4
-3 presente nas amostras de 

descarte de refrigerante a base de cola e em razões molares de 1:1:1 e 1:1.1:1

(Mg+2: NH4
+ : PO4

-3), conforme apresentado na Tabela 2. Os cálculos das 

quantidades de reagentes utilizados foram realizados de acordo com as equações

02, 03 e 04 apresentadas no item 4.5.1 e 4.5.2.

Os ensaios para a remoção química de fósforo no efluente de descarte da 

coca-cola foram feitos empregando-se um volume de 2,0L em um jar-test sob 

rotação de 200rpm como descrito no item 4.5, 1ª, 2ª e 3ª fase. Fazendo o balanço de 

massa da quantidade de íons de amônio e íons de magnésio que reagiu com íon de 

fosfato em pH 9,5, foram encontrados remoções que indicam que a precipitação 

química do fósforo na forma do mineral estruvita (Mg+2:NH4
+:PO4

-3.6H2O) ocorre 

respeitando razões molares de 1:1:1 e 1:1.1:1 entre os íons envolvidos estudados 

nesse trabalho. 

A melhor eficiência de remoção do fósforo total foi de 99% obtida no

ensaio C1, resultando em uma concentração final de aproximadamente 1,79 mg/L. A

segunda melhor eficiência foi no ensaio C2, onde foi possível remover 98,76% com 

concentração final de 2,55mg/L, no ensaio C3, onde houve um excesso de amônia 

foram removidos 98,46% com concentração final de 3,11 mg/L (Tabela 2). Esses

resultados também foram encontrados por outros pesquisadores (OBULI; KURIAN, 

2008) que alcançaram remoções de aproximadamente 90% de fósforo e 92% de 

amônia, respeitando a razão molar de 1:1:1 entre os íons Mg+2:NH4
+:PO4

-3, para um 

valor de pH de dosagem igual a 9,0.
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5.1.1 Demanda bioquímica de oxigênio (DBO5) e Demanda Química de Oxigênio
(DQO)

De acordo com os resultados obtidos, não foi observada mudança significativa 

nas concentrações de DBO5 e DQO após o tratamento das amostras. Durante o 

experimento realizado no resíduo do refrigerante a base de coca utilizando 

MgCl2.6H2O e NH4Cl, a DBO5 total foi reduzida de 249 mg/l  para 170 mg/l, 

correspondendo a uma remoção total de aproximadamente 31,72%. Como se nota,

não houve uma boa eficiência de remoção, no entanto, em razão da elevada 

concentração de DBO5 no resíduo de coca-cola, o efluente final ainda necessita da 

continuação do tratamento para remoção da DBO5 remanescente, uma vez que se 

encontra acima dos padrões estabelecidos pela Legislação Ambiental do Rio Grande 

do Sul, CONAMA 357/05, o qual determina: "as concentrações máximas 

permissíveis para lançamento dos despejos nos corpos de água receptores é de 60 

mg/L, ou redução da carga poluidora em termos de DBO5 em no mínimo 80% e não 

conferir ao corpo receptor características em desacordo com os critérios e padrões 

de qualidade da água para a classe na qual esse está enquadrado". Comportamento 

semelhante pode ser observado ao analisar os teores de DQO. 

Nos valores observados no tratamento houve decréscimo de 

aproximadamente 23,77% onde a concentração inicial foi de 368 mg/L e a final de 

280 mg/L. Resultados semelhantes foram observados por Lix, Zhao e Hao (1999) na 

precipitação com MgCl2.6H2O e Na2HPO4.12H2O/MgO e H3PO4 em pH 9,0, obtendo-

se percentual de remoção de DQO de aproximadamente 16,9%. Os autores

ressaltam que a precipitação química deve ser precedida de processo biológico para

remoção da DQO do sobrenadante. Sugere-se, ainda, que a precipitação com MAP 

seja utilizada apenas como pré-tratamento para minimizar a toxicidade da amônia 

antes do tratamento biológico.

5.1.2 Caracterização do sólido gerado no tratamento do descarte do refrigerante

Para que o sólido resultante do tratamento seja devidamente aproveitado, é 

necessário analisar se o resíduo gerado é o mesmo desejado pela indústria agrícola. 

Uma das avaliações possíveis é a análise por difração de raios-X (DRX). Essa 
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an�lise caracteriza o s�lido de forma a determinar a forma��o do cristal desejado

bem como o car�ter amorfo do mesmo. As Figuras 6, 7, e 8 apresentam os 

difratogramas referentes aos s�lidos originados no tratamento do descarte de 

refrigerante a base de cola. 
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Figura 6 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento da
Amostra in natura com suspens�o de  Mg+2:NH4

+:PO4
-3 para o teste C1 em 

pH 9,5.
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Figura 7 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento da
amostra in natura com suspens�o de  Mg+2:NH4

+:PO4
-3 para o teste C2 em 

pH 9,5.
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Figura 8 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento
da amostra in natura com suspens�o de  Mg+2:NH4

+:PO4
-3 para o teste C3

em pH 9,5.
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A partir da an�lise do espectro de difra��o de raios-X nas figuras 6, 7 e 8,

tem-se o car�ter predominantemente cristalino nos s�lidos analisados, sendo 

identificada a cristaliza��o do MAP nas tr�s amostras em quest�o.

Pode-se constatar que h� um deslocamento do espectro, devido a uma 

prov�vel mistura de compostos minerais (microestruturas cristalinas) e amorfos, visto 

que alguns picos de maiores intensidades n�o correspondem, segundo valores 

tabelados das intensidades das dist�ncias interat�micas, a nenhum mineral 

exatamente (BRINDLEY; BROWN, 1984).

Cabe ressaltar que o processo para a forma��o de um mineral nas condi��es 

ambientes de temperatura e press�o pode ser lento, desta maneira poderiam ser 

necess�rias algumas horas, dias, semanas ou at� meses para verificar a forma��o 

de estruturas cristalinas neste lodo. Entretanto, de acordo com o valor da dist�ncia 

interat�mica entre os picos de menor intensidade ocorreu uma prov�vel forma��o de 

Mg+2:NH4
+:PO4

-3 para os ensaios C1 e C2.

J� para o ensaio C3, obtido pelo excesso de 10% de am�nia, destaca-se

dentre os ensaios analisados, uma maior predomin�ncia de compostos amorfos no 

s�lido formado.

Os minerais identificados foram (Mg+2:NH4
+:PO4

-3.6H2O), material amorfo e 

poss�vel presen�a de hidreto de magn�sio. As dosagens de sais de magn�sio e

am�nia podem ter proporcionado uma rea��o preferencial entre esses �ons e outros 

�ons presentes no refrigerante. Sendo assim, pode-se chegar � conclus�o que o 

f�sforo presente no lodo seco nos ensaios C1 e C2 n�o � amorfo, j� no ensaio C3 

pode-se concluir que � amorfo.

5.2 Caracterização da amostra in natura de sangue bovino

O rebanho bovino brasileiro � um dos maiores do mundo – em torno de 198,5 

milh�es de cabe�as, em 2006 (CNPC, 2006). As maiores regi�es produtoras est�o 

no Centro-Oeste (34,24%), seguidas pelo Sudeste (21,11%), Sul (15,27%), Nordeste 

(15,24%) e Norte, com 14,15% do rebanho nacional (ANUALPEC, 2003 apud SIC, 

2006).

Como conseq��ncias das opera��es de abate para obten��o de carne e 

derivados originam-se v�rios subprodutos e/ou res�duos que devem sofrer 
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processamentos específicos: couros, sangue, ossos, gorduras, aparas de carne, 

tripas, animais ou suas partes condenadas pela inspeção sanitária.

Normalmente, a finalidade do processamento e/ou da destinação dos resíduos 

ou dos subprodutos do abate é função de características locais ou regionais, como a 

existência ou a situação de mercado para os vários produtos resultantes e de 

logística adequada entre as operações. Por exemplo, o sangue pode ser vendido 

para processamento, visando a separação e uso, ou comercialização de seus 

componentes (plasma, albumina, fibrina) mas também pode ser enviado para 

graxarias, para produção de farinha de sangue, usada normalmente na preparação 

de rações animais. De qualquer forma, processamentos e destinações adequadas 

devem ser dados a todos os subprodutos e resíduos do abate, em atendimento às 

leis e normas vigentes, sanitárias e ambientais (PACHECO, 2006).

Em frigoríficos, assim como em vários tipos de indústria, o alto consumo de 

água acarreta grandes volumes de efluentes - 80 a 95% da água consumida é

descarregada como efluente líquido (UNEP et al., 2000).

Segundo Vilas Boas et. al. (2001), nos efluentes de matadouros e frigoríficos, 

o efluente é composto por grande quantidade de sangue, fragmentos de tecidos, 

gorduras que é liberado durante o processo de abate. Desta forma, possuem altos 

valores de DBO5 (demanda bioquímica de oxigênio) e DQO (demanda química de 

oxigênio), sólidos em suspensão, graxas e material flotável. Os efluentes de 

graxarias, se existirem na unidade industrial, também apresentam altos valores de 

DBO5 e DQO (PACHECO, 2006).

O sangue tem a DQO mais alta de todos os efluentes líquidos gerados no 

processamento de carnes. Sangue líquido bruto tem uma DQO em torno de 400g/L, 

uma DBO5 de aproximadamente 200g/L e concentração de nitrogênio em torno de 

30g/L. Em média, tem-se por cabeça de gado em torno de 1 a 5 kg de DBO5, 0,25 a 

1 kg de nitrogênio e 0,03 a 0,1 Kg de fósforo total (PACHECO, 2006).

O sangue bovino foi caracterizado em função da DQO, DBO5, Nkjdal (mg.L) e 

pH. Essa caracterização foi feita no sentido de se verificar se ocorre alguma possível 

alteração destes componentes após o tratamento de remoção química de Nkjdal

utilizando soluções sintéticas para formação do mineral estruvita. Na Tabela 3 

podemos observar os valores obtidos.
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Tabela 3 - Características físico-químicas do resíduo de sangue bovino

Parâmetro Valor determinado

pH 6,5
N Kjeldahl (mg N.L-1) 615,75

DBO5 (mg/L-1) 264

DQO (mg/L-1) 452

5.2.1 Tratamento físico-químico pelo processo de formação e precipitação química 
do nitrogênio com adição de(Mg+2:NH4

+:PO4
-3) no sangue bovino

As quantidades de MgCl2.6H2O e KH2PO4
-3 utilizadas nos ensaios foram 

determinadas em função da concentração de NH4
+ presente na amostra de sangue 

bovino e em razões molares de 1:1:1 e 1:1.1:1 (Mg+2: NH4
+ : PO4

-3), (Tabela 4). Os 

cálculos das quantidades de reagentes utilizados foram realizados de acordo com as 

equações 02, 03 e 04 apresentadas no item 4.5.1 e 4.5.2. 

A Tabela 4 mostra as eficiências de remoção do nitrogênio associadas às 

razões molares aplicadas ao longo dos testes de precipitação química durante a fase 

de investigação, bem como o pH do conteúdo dos jarros ao final do ensaio.

Tabela 4 - Razões molares e eficiências de remoção de nitrogênio no sangue bovino.

Concentração 
Inicial

Concentração 
final Remoção %              

Mg+2:NH4:PO4
-

3 Ensaios N(mg/L) N(mg/L) N(%)
pH 

inicial
pH 
final

1:1:1 C5 615,75 18,60 97 6,5 9,5
1:1:1 C6 615,75 22,80 96,30 6,5 9,5

1:1.1:1 C7 615,75 25,40 95,87 6,5 9,5

Os ensaios para a remoção química de Nkjeldahl no sangue bovino foram feitos 

empregando-se um volume de 15ml diluídos em 1,0L de água destilada em um jar-

test sob rotação de 200rpm como descrito no item 4.5, 1ª, 2ª e 3ª fase. 
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Fazendo o balanço de massa da quantidade de íons de fosfato e íons de 

magnésio que reagiu com íon de amônia em pH 9,5, foram encontrados remoções 

que indicam que a precipitação química do nitrogênio na forma do mineral estruvita 

(Mg+2:NH4
+:PO4

-3.6H2O) ocorre respeitando razões molares de 1:1:1 e 1:1.1:1 entre 

os íons envolvidos estudados nesse trabalho. 

A melhor eficiência de remoção do Nkjedal foi de 97% obtida no ensaio C5, 

resultando em uma concentração final de aproximadamente 18,60 mg/L. A segunda 

melhor eficiência foi no ensaio C6, onde foi possível remover 96,30% com 

concentração final de 22,80mg/L e no ensaio C7, onde houve um excesso de 

amônia, foram removidos 95,87% com concentração final de 25,40mg/L (Tabela 4). 

Esse resultado também foi encontrado por outros pesquisadores (OBULI; 

KURIAN, 2008), que alcançaram remoções de aproximadamente 90% de fósforo e 

92% de amônia, respeitando a razão molar de 1:1:1 entre os íons Mg+2:NH4
+:PO4

-3, 

para um valor de pH de dosagem igual a 9,0.

5.2.2  Demanda bioquímica de oxigênio (DBO5) e Demanda Química de Oxigênio
(DQO) no sangue bovino

De acordo com os resultados obtidos, não foi observada mudança significativa 

nas concentrações de DBO5 e DQO após o tratamento das amostras. No 

experimento realizado no resíduo do sangue bovino utilizando MgCl2.6H2O e 

KH2PO4, a DBO5 total foi reduzida de 264 mg/l  para 184 mg/l, correspondendo a 

uma remoção total de aproximadamente 30,30%. 

Como se nota, não houve uma boa eficiência de remoção, no entanto, em 

razão da elevada concentração de DBO5 no resíduo de sangue bovino, o efluente 

final ainda necessita da continuação do tratamento para remoção da DBO5

remanescente, uma vez que se encontra acima dos padrões estabelecidos pela 

Legislação Ambiental do Rio Grande do Sul, CONAMA 357/05. Comportamento 

semelhante pode ser observado ao analisar os teores de DQO. 

Os valores observados no tratamento houve decréscimo de aproximadamente 

21,23% onde a concentração inicial foi de 452mg/L e a final de 356mg/L. Resultados 

semelhantes foram observados por Lix, Zhao e Hao (1999) na precipitação com 

MgCl2.6H2O e Na2HPO4.12H2O/MgO e H3PO4 em pH 9,0, obtendo-se percentual de 

remoção de DQO de aproximadamente 16,9%. 
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Os autores ressaltam que a precipita��o qu�mica deve ser precedida de 

processo biol�gico para remo��o da DQO do sobrenadante. Sugere-se, ainda, que a 

precipita��o com MAP seja utilizada apenas como pr�-tratamento para minimizar a 

toxicidade da am�nia antes do tratamento biol�gico.

5.2.3 Caracteriza��o do s�lido gerado no tratamento

As Figuras 9, 10 e 11 a seguir apresentam os difratogramas referentes aos 

s�lidos originados no tratamento do res�duo de sangue bovino.
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Figura 9 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento 
da amostra in natura com suspens�o de  Mg+2:NH4

+:PO4
-3 para o teste C5 em

pH 9,5.
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Figura 10 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento 
da amostra in natura com suspens�o de  Mg+2:NH4

+:PO4
-3 para o teste C6

em pH 9,5.
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Figura 11 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento
da amostra in natura com suspens�o de  Mg+2:NH4

+:PO4
-3 para o teste

C7 . em pH 9,5.

A partir da an�lise dos espectros de difra��o de raios-X, tem-se o car�ter 

predominantemente amorfo nos s�lidos formados. Logo, n�o houve a forma��o do 

MAP a partir do uso de sangue bovino como fonte de nitrog�nio e f�sforo.  

5.3 Caracterização da amostra in natura de dejeto de suínos

O volume de dejetos produzidos diariamente, por animal pode variar de 10 a 

15 litros, conforme o n�mero de animais, a etapa de produ��o (maternidade, 

crescimento ou termina��o), ou do tipo de tecnologia utilizada para a cria��o dos 

animais (PERDOMO; OLIVEIRA; KUNZ, 2003). 

A constitui��o dos dejetos � bastante complexa e geralmente as 

concentra��es de alguns componentes s�o muito altas. Como exemplos, na Tabela 

5, s�o listados alguns par�metros f�sico-qu�micos dos dejetos de su�nos antes e ap�s 

passar pela esta��o de tratamento de dejetos de su�nos da Empresa Brasileira de 

Pesquisa Agropecu�ria - Embrapa Su�nos e Aves (2008).

A forma mais comum e de menor custo de armazenamento e tratamento dos 

dejetos feito pelos suinocultores � atrav�s de esterqueiras, bioesterqueiras ou lagoas 

para posterior uso direto como fertilizante no solo. Al�m disso, muitas vezes ocorre 

uma dilui��o excessiva dos dejetos pelo manejo inadequado da �gua nas 

instala��es (bebedores e limpeza) gerando problemas no armazenamento e no 

transporte para �reas adjacentes � matriz. (KUNZ, 2006).
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Tabela  5 - Par�metros f�sico-qu�micos da etds

Par�metros
Dejeto 
Bruto

Entrada do 
Flotodecantador

Entrada 
UASB Entrada RBA

Sa�da do 
Decantador

pH - - 7,4 � 0,1 7,2 � 0,5 NI

DQO (mg/L)

17567 � 

6301 16483 �5933 9617 � 4692 5654 � 3198

Ntot (mg/L) 1844 � 392 1720 � 301 1415 � 246 1326 � 321 439 � 286

Ptot (mg/L) 498 � 110 392 � 106 167 � 142 138 � 54 71 � 30

DBO (mg/L) 9153 � 2799 8086 � 2568 5748 � 2604 3235 � 2156 246

OD (mg/L) NI NI NI 2,7 � 1,9 NI

SST (mg/L) NI NI NI 2375 � 1260 NI

DBO: Demanda bioqu�mica de oxig�nio
DQO: Demanda qu�mica de oxig�nio
NI: Valor n�o informado
Ntot: Nitrog�nio total
OD: Oxig�nio dissolvido
RBA: Reator biol�gico aerado – sistema de lodos ativados
SST: S�lidos suspensos totais
UASB: Digestor anaer�bio de fluxo ascendente
Ptot: F�sforo total

A forma mais comum e de menor custo de armazenamento e tratamento dos 

dejetos feito pelos suinocultores � atrav�s de esterqueiras, bioesterqueiras ou lagoas 

para posterior uso direto como fertilizante no solo. Al�m disso, muitas vezes ocorre 

uma dilui��o excessiva dos dejetos pelo manejo inadequado da �gua nas 

instala��es (bebedores e limpeza) gerando problemas no armazenamento e no 

transporte para �reas adjacentes � matriz. (KUNZ, 2006).

Esta pr�tica sem tratamento pr�vio pode acarretar na lixivia��o e/ou 

percola��o dos res�duos para corpos d’�gua superficiais e subterr�neos, devido ao 

excesso de componentes que s�o lan�ados no solo (metais, nutrientes, entre outros) 

que n�o s�o totalmente aproveitados. Os problemas ambientais s�o agravados 

ainda, devido ao fato da maior parte dos poluentes nos dejetos ser sol�vel em �gua, 

tais como o f�sforo e o nitrog�nio (nutrientes), podendo assim ser facilmente 

transportados para recursos h�dricos causando a eutrofiza��o (KUNZ, 2006).

A polui��o provocada pelo manejo inadequado dos dejetos de su�nos cresce 

em import�ncia, principalmente devido a necessidade de viabilizar solu��es 

tecnol�gicas adequadas de tratamento e que sejam, ao mesmo tempo, compat�veis 
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com as condições econômicas dos produtores, atendendo às exigências legais e que 

possam ser de fácil operacionalização (PERDOMO; OLIVEIRA; KUNZ, 2003).

O efluente coletado na ETDS de Nova Palma - RS foi caracterizado em função 

da DBO, DQO, NKjedal (mg N.L-1), Ptot e pH. Essa caracterização foi feita no sentido 

de se verificar se ocorre alguma possível alteração destes componentes após o 

tratamento de remoção química de fósforo e nitrogênio utilizando composto de 

estruvita. 

Na Tabela 6 podem ser observados os valores obtidos.

Tabela 6 - Caracterização físico-química do efluente de dejeto de suínos
Parâmetro Valor determinado

pH 6,5
N Kjeldahl (mg N.L-1) 747

Fósforo Total (mg PO4
-3.L-1) 655,38

DBO (mg O2.L-1) 204

DQO (mg O2.L-1) 390

Essa caracterização também se torna importante, pois a presença em 

elevadas concentrações, tanto do NH4
+ quanto da alcalinidade devido a CO3

2-, são 

potenciais interferentes no tratamento para remoção química de fósforo e nitrogênio 

com MgCl2.6H2O e MgO em pH alcalino.

Sabe-se que o efluente proveniente da suinocultura é uma mistura muito 

complexa, contendo grande quantidade de urina e fezes. Segundo Sommer e Husted

(1995 apud VANOTTI; SZÖGI; HUNT, 2003), mais de 55% do nitrogênio do efluente 

é excretado na urina, e cerca de 70% ou mais de nitrogênio é proveniente da uréia, 

que é hidrolizada pela enzima urease, resultando em NH4
+ e CO3

2-.

Como a remoção química de fósforo e nitrogênio, neste trabalho, baseia-se no 

uso do MgNH4PO4.6H2O, estes componentes (NH4
+ e CO3

2-), se presentes, podem 

consumir o reagente utilizado, dificultando a elevação do pH e, conseqüentemente, a  

remoção desses nutrientes.

Suzuki et al. (2007) fizeram um estudo de remoção de fósforo e nitrogênio na 

forma de MgNH4PO4.6H2O em efluente da suinocultura. O processo foi feito em um 
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reator de cristalização para a remoção de fósforo com a adição de solução de MgCl2. 

Nas melhores condições (pH 8,0), conseguiram uma redução de 73% do Ptot e 79% 

do Nkejdal. Nelson; Mikkelsen e Hesterberg (2003) removeram fósforo de efluente 

suíno de lagoa anaeróbica, após a adição de MgCl2. Obtiveram a melhor formação 

de MgNH4PO4.6H2O entre o pH 8,90 e 9,25, com uma eficiência de remoção de 

fósforo entre 91 e 96%.

Na investigação experimental do efluente de dejeto de suíno, foram utilizadas 

diferentes fontes de magnésio e fosfato, sendo que todos os reagentes químicos 

utilizados possuíam grau analítico (PA). O reagentes utilizados nos experimentos 

foram MgCl2, KH2PO4, MgO e H3PO4, e o pH foi ajustado em 9,0 e 9,5 com adição 

de NaOH(4M).

5.3.1 Tratamento físico-químico pelo processo de formação e precipitação química
do nitrogênio e fósforo com adição de MgCl2.6H2O e KH2PO4 e NH4Cl no
efluente de dejeto de suíno em pH 9,0

A remoção de Nkjeldahl em amostras de dejetos de suínos foi estudada pelo 

processo de precipitação química utilizando-se compostos contendo magnésio e 

fosfato (MAP).

A Tabela 7 mostra a eficiência de remoção do nitrogênio associadas à razão 

molar aplicada ao longo do teste de precipitação química durante a fase de 

investigação, bem como o pH do conteúdo dos jarros ao final do ensaio.

Tabela 7 - Razões molares e eficiências de remoção de nitrogênio em dejeto 
de suínos com suspensão mg+2:nh4:po4

-3 em ph 9,0

Concentração 
Inicial

Concentração 
final Remoção %              

Mg+2:NH4:PO4
-

3 Ensaios N(mg/L) N(mg/L) N(%) pH inicial
pH 
final

1:1:1 D1 747 58,02 92,20 6,5 9,0
1:1:1 D2 747 60,27 91,90 6,5 9,0

1:1.1:1 D3 747 68,24 90,68 6,5 9,0

A Tabela 8 mostra a eficiência de remoção do fósforo associadas à razão 

molar aplicada ao longo do teste de precipitação química durante a fase de 

investigação, bem como o pH do conteúdo dos jarros ao final do ensaio.
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Tabela 8 - Raz�es molares e efici�ncias de remo��o de f�sforo em dejeto de su�nos
com suspens�o mg+2:nh4:po4

-3 em ph 9,0.

Concentra��o 
Inicial

Concentra��o 
final Remo��o %              

Mg+2:NH4:PO4
-

3 Ensaios P(mg/L) P(mg/L) P(%)
pH 

inicial
pH 
final

1:1:1 D1 655,38 54,61 91,66 6,5 9,0
1:1:1 D2 655,38 59,23 90,96 6,5 9,0

1:1.1:1 D3 655,38 65,24 89,95 6,5 9,0

As quantidades de MgCl2.6H2O e KH2PO4
-3 e NH4Cl utilizadas nos ensaios 

foram determinadas em fun��o da concentra��o de NH4
+ e  PO4

-3 presente na 

amostra de dejeto de su�no e em raz�es molares de 1:1:1 e 1:1.1:1 (Mg+2: NH4
+ : 

PO4
-3), conforme apresentados nas Tabelas 7 e 8. 

Os c�lculos das quantidades de reagentes utilizados foram realizados de 

acordo com as equa��es 02, 03 e 04 apresentadas no item 4.5.1 e 4.5.2. 

Os ensaios para a remo��o qu�mica desses nutrientes (N e P) foram feitos 

empregando-se um volume de 1,0L de dejetos de su�nos coletados da ETDS em 

Nova Palma – RS e foram adicionados em um jar-test sob rota��o de 200rpm como 

descrito no item 4.5, 1�, 2� e 3� fase. Fazendo o balan�o de massa da quantidade de 

fosfato e am�nia que reagiu com o �on de magn�sio em pH 9,0, foram encontrados 

remo��es que indicam que a precipita��o qu�mica do nitrog�nio e do f�sforo na 

forma do mineral estruvita (Mg+2:NH4
+:PO4

-3.6H2O) ocorre respeitando as raz�es 

molares de 1:1:1 e 1:1.1:1 entre os �ons envolvidos estudados nesse trabalho.

A precipita��o qu�mica com compostos de magn�sio, fosfato e nitrog�nio � 

uma rea��o que depende do valor do pH da amostra (TENGRUI et al., 2007).

Diversos trabalhos cient�ficos, realizados com diferentes tipos de �guas 

residu�rias, apontam como faixa �tima de pH valores entre 8,5 a 9,0 (TENGRUI et 

al., 2007; BURNS et al., 2002; JEFFER et al, 2002;  ELEN & T¡RKEY, 2001). Com 

base nesses dados foi avaliada a precipita��o qu�mica com valores de pH 9,0 e 9,5.

A melhor efici�ncia de remo��o do Nkjeldahl foi de 92,20% obtida no ensaio D1, 

resultando em uma concentra��o final de aproximadamente 58,02 mg/L. 
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A segunda melhor eficiência foi no ensaio D2, onde foi possível remover 

91,90% com concentração final de 60,27mg/L e no ensaio D3 onde houve um 

excesso de amônia, foram removidos 90,68% com concentração final de 68,24mg/L 

(Tabela 7). 

Já para o Ptotal a melhor eficiência de remoção foi de 91,66% obtida no ensaio 

D1 onde obteve concentração final de 54,61mg/L; já no ensaio D2 foi possível 

remover 90,96%  com concentração final de 59,23mg/L e no ensaio D3 com excesso 

de amônia, houve uma remoção de 89,95%  com concentração final de 65,24mg/L 

(Tabela 8). Esse resultado também foi obtido por outros pesquisadores (OBULI; 

KURIAN, 2008) que alcançaram remoções de aproximadamente 90% de fósforo e 

92% de amônia, respeitando a razão molar de 1:1:1 entre os íons Mg+2:NH4
+:PO4

-3, 

para um valor de pH de dosagem igual a 9,0.

5.3.2 Tratamento físico-químico pelo processo de formação e precipitação
Química do nitrogênio e fósforo com adição de MgCl2.6H2O e KH2PO4

e NH4Cl no efluente de dejeto de suíno em pH 9,5

A Tabela 9 mostra a eficiência de remoção do nitrogênio associadas à razão 

molar aplicada ao longo do teste de precipitação química durante a fase de 

investigação, bem como o pH do conteúdo dos jarros ao final do ensaio.

Tabela 9 - Razões molares e eficiências de remoção de nitrogênio em dejetos 
de suínos com suspensão mg+2:nh4:po4

-3 em ph 9,5
Concentração 
Inicial

Concentração 
final Remoção %    

Mg+2:NH4:PO4
-

3 Ensaios N(mg/L) N(mg/L) N(%)
pH 

inicial
pH 
final

1:1:1 D4 747 18,54 97,51 6,5 9,5
1:1:1 D5 747 24,75 96,68 6,5 9,5

1:1.1:1 D6 747 46,12 93,82 6,5 9,5

A Tabela 10 mostra a eficiência de remoção do fósforo associadas à razão 

molar aplicada ao longo do teste de precipitação química durante a fase de 

investigação, bem como o pH do conteúdo dos jarros ao final do ensaio.

Tabela 10 - Razões molares e eficiências de remoção do fósforo em dejetos de
suínos com suspensão mg+2:nh4:po4

-3 em ph 9,5
Concentração Concentração Remoção %              
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Inicial final
Mg+2:NH4:PO4

-

3 Ensaios P(mg/L) P(mg/L) P(%)
pH 

inicial
pH 
final

1:1:1 D4 655,38 27,69 95,77 6,5 9,5
1:1:1 D5 655,38 42,80 93,46 6,5 9,5

1:1.1:1 D6 655,38 48,14 92,65 6,5 9,5

Os ensaios para a remoção química de nitrogênio e fósforo foram feitos da 

mesma maneira apresentados no item 5.3.1 

Fazendo o balanço de massa da quantidade de fosfato e amônia que reagiu

com o íon de magnésio em pH 9,5, foram encontrados remoções que indicam que a 

precipitação química do nitrogênio e do fósforo na forma do mineral estruvita 

(Mg+2:NH4
+:PO4

-3.6H2O) ocorre respeitando as razões molares de 1:1:1 e 1:1.1:1 

entre os íons envolvidos estudados nesse trabalho.

A melhor eficiência de remoção do Nkjeldahl foi de 97,51% obtida no ensaio D4, 

resultando em uma concentração final de aproximadamente 18,54 mg/L, a segunda 

melhor eficiência foi no ensaio D5 onde foi possível remover 96,68% com 

concentração final de 24,75mg/L e no ensaio D6 onde houve um excesso de amônia,

foram removidos 93,82% com concentração final de 46,12mg/L (Tabela 9). 

Já para o Ptotal a melhor eficiência de remoção foi de 95,77% obtida no ensaio 

D4 onde obteve concentração final de 27,69mg/L, já no ensaio D5 foi possível 

remover 93,46%  com concentração final de 42,80mg/L e no ensaio D6 com excesso 

de amônia, houve uma remoção de 92,65% com concentração final de 48,14mg/L 

(Tabela 10). 

5.3.3 Demanda bioquímica de oxigênio (DBO5) e demanda química de oxigênio
(DQO) no dejeto de suínos

De acordo com os resultados obtidos, não foi observada mudança significativa 

nas concentrações de DBO e DQO após o tratamento das amostras. A DBO5 total foi 

reduzida de 204 mg/l  para 170 mg/l, correspondendo a uma remoção total de 

aproximadamente 16,66%. Como se nota, não houve uma boa eficiência de 

remoção, no entanto, em razão da elevada concentração de DBO5 no dejeto de 

suínos, o efluente final ainda necessita da continuação do tratamento para remoção 

da DBO5 remanescente, uma vez que se encontra acima dos padrões estabelecidos 

pela Legislação Ambiental do Rio Grande do Sul, CONAMA 357/05. Comportamento 
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semelhante pode ser observado ao analisar os teores de DQO. Os valores 

observados no tratamento mostraram um decr�scimo de aproximadamente 23,30%,

onde a concentra��o inicial foi de 390 mg/L e a final de 300 mg/L do efluente em pH 

9,0. J� para o pH 9,5 a remo��o foi maior comparado com o pH 9,0, a DBO5 no 

dejeto de su�no removeu 32,35% onde a concentra��o inicial foi de 204 mg/L e a 

final de 138mg/L. Quanto a DQO, a concentra��o inicial foi de 390mg/L e a final de 

294mg/L, removendo 24,61%.

5.3.4 Caracteriza��o do s�lido gerado no tratamento de dejetos de su�nos

Ao final dos estudos, preocupou-se em identificar o mineral (Mg+2:NH4
+:PO4

-

3.6H2O) no lodo qu�mico produzido, esse lodo foi seco a uma temperatura de 50˚C 

durante 48h. As Figuras 12, 13 e 14 apresentam os difratogramas referentes aos 

s�lidos originados no tratamento de dejetos de su�nos para o nitrog�nio e f�sforo em 

pH 9,0.
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Figura 12 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento da amostra in
natura com suspens�o de  Mg+2:NH4

+:PO4
-3 para o teste D1 em pH 9,0.
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Figura 13 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento da amostra in
natura com suspens�o de  Mg+2:NH4

+:PO4
-3 para o teste D2 em pH 9,0.
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Figura 14 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento da amostra in
natura com suspens�o de  Mg+2:NH4

+:PO4
-3 para o teste D3 em pH 9,0.

As figuras 15, 16 e 17 apresentam os difratogramas referentes aos s�lidos 

originados no tratamento de dejetos de su�nos para o nitrog�nio e f�sforo em pH 9,5.
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Figura 15 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento da amostra in
natura com suspens�o de  Mg+2:NH4

+:PO4
-3 para o teste D4 em pH 9,5. 
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Figura 16 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento da amostra in
natura com suspens�o de  Mg+2:NH4

+:PO4
-3 para o teste D5 em pH 9,5. 
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Figura 17 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento da amostra in 
natura com suspens�o de  Mg+2:NH4

+:PO4
-3 para o teste D6 em pH 9,5.

A partir da an�lise do espectro de difra��o de raios-X, nas figuras, tem-se o 

car�ter predominantemente cristalino no s�lido analisado, sendo identificada a 

cristaliza��o do MAP nas amostras em quest�o.  Pode-se constatar que h� um 

deslocamento do espectro, devido a uma prov�vel mistura de compostos minerais 

(microestruturas cristalinas) e amorfos, visto que alguns picos de maiores 

intensidades n�o correspondem, segundo valores tabelados das intensidades das 

dist�ncias interat�micas, a nenhum mineral exatamente (BRINDLEY; BROWN, 

1984). 

Cabe ressaltar que o processo para a forma��o de um mineral nas condi��es 

ambientes de temperatura e press�o pode ser lento, desta maneira poderiam ser 

necess�rias algumas horas, dias, semanas ou at� meses para verificar a forma��o 

de estruturas cristalinas neste lodo. Entretanto, de acordo com o valor da dist�ncia 

interat�mica entre os picos de menores intensidades indicaram uma prov�vel 

forma��o de Mg+2:NH4
+:PO4

-3. 

Os minerais identificados foram (Mg+2:NH4
+:PO4

-3.6H2O), material amorfo e 

poss�vel presen�a de hidreto de magn�sio e pot�ssio. As dosagens de sais de 

magn�sio podem ter proporcionados uma rea��o preferencial entre esses �ons e 

outros �ons presentes no dejeto de su�no. Sendo assim, pode-se chegar a conclus�o 

que, o nitrog�nio e o f�sforo presente no lodo seco n�o � amorfo.

5.3.5 Tratamento f�sico-qu�mico pelo processo de forma��o e precipita��o qu�mica
do nitrog�nio e f�sforo com adi��o do composto (MgO, H3PO4

-3 e HCl)
no efluente de dejeto de su�no em pH 9,0

As quantidades de reagentes MgO, H3PO4
-3 e HCl utilizadas nos ensaios 
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foram determinadas respectivamente 0,98g, 20ml e 60ml em função da concentração 

de NH4
+ e  PO4

-3 presente na amostra de dejeto de suíno e em razões molares de 

1:1:1 e 1:1.1:1 (Mg+2: NH4
+ : PO4

-3), conforme apresentados nas Tabelas 11 e 12. Os 

cálculos das quantidades de reagentes utilizados foram realizados de acordo com as 

equações 02, 03 e 04 apresentadas no item 4.5.1 e 4.5.2. 

A Tabela 11 mostra a eficiência de remoção do nitrogênio associadas à razão 

molar aplicada ao longo do teste de precipitação química durante a fase de 

investigação, bem como o pH do conteúdo dos jarros ao final do ensaio.

Tabela 11 - Razões molares e eficiências de remoção de nitrogênio em dejeto de
suínos com suspensão de MgO, H3PO4

-3 e HCl em pH 9,0

Concentração 
Inicial

Concentração 
final Remoção %              

Mg+2:NH4:PO4
-

3 Ensaios N(mg/L) N(mg/L) N(%) pH inicial
pH 
final

1:1:1 D10 747 77,31 89,66 6,50 9,0
1:1:1 D11 747 102 86,34 6,50 9,0

1:1.1:1 D12 747 137,40 81,60 6,50 9,0

A Tabela 12 mostra a eficiência de remoção do fósforo associadas à razão 

molar aplicada ao longo do teste de precipitação química durante a fase de 

investigação, bem como o pH do conteúdo dos jarros ao final do ensaio.

Tabela 12 - Razões molares e eficiências de remoção de fósforo em dejeto de suínos
com suspensão de MgO, H3PO4

-3 e HCl em pH 9,0

Concentração 
Inicial

Concentração 
final Remoção %              

Mg+2:NH4:PO4
-

3 Ensaios P(mg/L) P(mg/L) P(%)
pH 

inicial
pH 
final

1:1:1 D10 655,38 83,23 87,30 6,5 9,0
1:1:1 D11 655,38 103,20 84,25 6,5 9,0

1:1.1:1 D12 655,38 148,40 77,35 6,5 9,0

Os ensaios para a remoção química de Nkjeldahl e Ptotal no efluente de dejeto de 

suínos foram feitos empregando-se um volume de 1,0L em um jar-test sob rotação 

de 200rpm como descrito no item 4.5, 1ª, 2ª e 3ª fase. Fazendo o balanço de massa 

da quantidade de íons de fosfato e amônia que reagiu com íons de magnésio em pH 

9,0 foram encontrados remoções que indicam que a precipitação química do Nkjedal e 
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Ptotal na forma do mineral estruvita (Mg+2:NH4
+:PO4

-3.6H2O) ocorre respeitando 

razões molares de 1:1:1 e 1:1.1:1 entre os íons envolvidos estudados nesse 

trabalho. 

A melhor eficiência de remoção do Nkjedal foi de 89,66% obtida no ensaio D10, 

resultando em uma concentração final de aproximadamente 77,31 mg/L, a segunda 

melhor eficiência foi no ensaio D11 onde foi possível remover 86,34% com 

concentração final de 102mg/L e no ensaio D12 onde houve um excesso de amônia,

foram removidos 81,60% com concentração final de 137,40mg/L (Tabela 11). 

Já para o Ptotal a melhor eficiência de remoção foi de 87,30% obtida no ensaio 

D10 onde obteve concentração final de 83,23mg/L, já no ensaio D11 foi possível 

remover 84,25%  com concentração final de 103,20mg/L e no ensaio D12 com 

excesso de amônia houve uma remoção de 77,35%  com concentração final de 

148,40mg/L (Tabela 12). 

Nota-se que com a adição desse composto (HCl, H3PO4 e MgO) e 

respeitando as razões molares houve uma queda na remoção de nitrogênio e fósforo 

provavelmente pela utilização de ácido clorídrico e fosfórico.

5.3.6 Tratamento físico-químico pelo processo de formação e precipitação química
do nitrogênio e fósforo com adição do composto (HCl, H3PO4 e MgO) no 
efluente de dejeto de suíno em pH 9,5

A Tabela 13 mostra a eficiência de remoção do nitrogênio associadas à razão 

molar aplicada ao longo do teste de precipitação química durante a fase de 

investigação, bem como o pH do conteúdo dos jarros ao final do ensaio.

Tabela 13 - Razões molares e eficiências de remoção de nitrogênio em dejetos de
suínos com suspensão de MgO, H3PO4

-3 e HCl em pH 9,5

Concentração 
Inicial

Concentração 
final Remoção %       

Mg+2:NH4:PO4
-

3 Ensaios N(mg/L) N(mg/L) N(%)
pH 

inicial
pH 
final

1:1:1 D7 747 46,10 93,82 6,5 9,5
1:1:1 D8 747 54,70 92,67 6,5 9,5

1:1.1:1 D9 747 56,40 92,44 6,5 9,5
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A Tabela 14 mostra a eficiência de remoção do fósforo associadas à razão 

molar aplicada ao longo do teste de precipitação química durante a fase de 

investigação, bem como o pH do conteúdo dos jarros ao final do ensaio.

Tabela 14 - Razões molares e eficiências de remoção do fósforo em dejetos de
suínos com suspensão de MgO, H3PO4

-3 e HCl em pH 9,5

Concentração 
Inicial

Concentração 
final Remoção %              

Mg+2:NH4:PO4
-

3 Ensaios P(mg/L) P(mg/L) P(%)
pH 

inicial
pH 
final

1:1:1 D7 655,38 48,20 92,64 6,5 9,5
1:1:1 D8 655,38 50,80 92,24 6,5 9,5

1:1.1:1 D9 655,38 53,47 91,84 6,5 9,5

Os ensaios para a remoção química de nitrogênio e fósforo foram feitos da 

mesma forma no item 5.3.5

Fazendo o balanço de massa da quantidade de fosfato e amônia que reagiu

com o íon de magnésio em pH 9,5, foram encontrados remoções que indicam que a 

precipitação química do nitrogênio e do fósforo na forma do mineral estruvita 

(Mg+2:NH4
+:PO4

-3.6H2O) ocorre respeitando as razões molares de 1:1:1 e 1:1.1:1 

entre os íons envolvidos estudados nesse trabalho.

A melhor eficiência de remoção do Nkjedal foi de 93,82% obtida no ensaio D7, 

resultando em uma concentração final de aproximadamente 43,10 mg/L, a segunda 

melhor eficiência foi no ensaio D8 onde foi possível remover  92,67% com 

concentração final de 54,70mg/L e no ensaio D9 onde houve um excesso de amônia 

foram removidos 92,44% com concentração final de 56,40mg/L (Tabela 13). 

Já para o Ptotal a melhor eficiência de remoção foi de 92,64% obtida no ensaio 

D7 onde obteve concentração final de 48,20mg/L, já no ensaio D8 foi possível 

remover 92,24%  com concentração final de 50,80mg/L e no ensaio D9 com excesso 

de amônia houve uma remoção de 91,84%  com concentração final de 53,47mg/L 

(Tabela 14). 

5.3.7 Demanda bioquímica de oxigênio (DBO5) e Demanda Química de Oxigênio
(DQO) com adição do composto (HCl, H3PO4 e MgO)

De acordo com os resultados obtidos, não foi observada mudança significativa



77

nas concentra��es de DBO e DQO ap�s o tratamento das amostras. A DBO5 total foi 

reduzida de 204 mg/l  para 180 mg/l, correspondendo a uma remo��o total de 

aproximadamente 11,76%. Como se nota, n�o houve uma boa efici�ncia de 

remo��o, no entanto, em raz�o da elevada concentra��o de DBO5 no dejeto de 

su�nos, o efluente final ainda necessita da continua��o do tratamento para remo��o 

da DBO5 remanescente, uma vez que se encontra acima dos padr�es estabelecidos 

pela Legisla��o Ambiental do Rio Grande do Sul, CONAMA 357/05. 

Comportamento semelhante pode ser observado ao analisar os teores de 

DQO. Os valores observados no tratamento houve decr�scimo de aproximadamente 

16,90% onde a concentra��o inicial foi de 390 mg/L e a final de 324 mg/L do efluente 

em pH 9,0. J� para o pH 9,5 a remo��o foi maior comparado com o pH 9,0, a DBO5

no dejeto de su�no removeu 23,52% onde a concentra��o inicial foi de 204 mg/L e a 

final de 156mg/L. Quanto a DQO a concentra��o inicial foi de 390mg/L e a final de 

304mg/L removendo 22%. Resultados semelhantes foram observados por Li, et al 

(1999) na precipita��o com MgCl2.6H2O e Na2HPO4.12H2O, MgO e H3PO4 em pH

9,0, obtendo-se percentual de remo��o de DQO de aproximadamente 16,9%.

5.3.8 Caracteriza��o do s�lido gerado no tratamento de dejetos de su�nos 
com adi��o de HCl, H3PO4 e MgO

As figuras 18, 19 e 20 apresentam os difratogramas referentes aos s�lidos 

originados no tratamento de dejetos de su�nos em pH 9,0.
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Figura 18 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento
da amostra in natura com suspens�o de  HCl, H3PO4 e MgO para o teste
D10 em pH 9,0.
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Figura 19 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento da amostra in 
natura com suspens�o de  HCl, H3PO4 e MgO para o teste D11 em pH 9,0
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Figura 20 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento da amostra in 
natura com suspens�o de  HCl, H3PO4 e MgO para o teste D12 em pH 9,0

Observa-se pelas figuras 18, 19 e 20 que n�o houve a forma��o do MAP para 

o pH 9,0, em todas as condi��es testadas. 

As figuras 21, 22 e 23 apresentam os difratogramas referentes aos s�lidos

originados no tratamento de dejetos de su�nos em pH 9,5.
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Figura 21 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento da amostra in
natura com suspens�o de  HCl, H3PO4 e MgO  para o teste D7 em pH 9,5
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Figura 22 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento da amostra in 
natura com suspens�o de  HCl, H3PO4 e MgO para o teste D8 em pH 9,5.
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Figura 23 - Espectro de difra��o de raios-X do res�duo seco a 50˚C, ap�s tratamento da amostra in
natura com suspens�o de  HCl, H3PO4 e MgO para o teste D9 em pH 9,5

A partir dos DRX das figuras 21, 22 e 23, observa-se que houve a forma��o 

do MAP para o pH 9,5, indicando que o pH tem forte influ�ncia sobre a forma��o do 

mesmo. Os difratogramas est�o de acordo com aqueles apresentados por Song et 

al. (2002). 



CONCLUSÃO

O problema da gestão dos efluentes como de dejetos de suínos, sangue 

bovino e descartes de refrigerantes é complexo e não existe, a priori, uma única 

solução, mas diversas possibilidades apresentam pontos positivos e negativos. As 

pesquisas desenvolvidas até o momento oferecem resultados motivadores que 

orientam para a otimização, em campo, desses procedimentos e de novas 

alternativas que integrem a produtividade de suínos, bovinos e indústria de 

refrigerantes com a preservação ambiental. Muita atenção deve ser direcionada para 

ações de prevenção a médias e longo prazo.

Considerando-se os objetivos propostos e com base nos resultados obtidos 

neste trabalho, é possível concluir que a utilização da suspensão de Mg+2:NH4
+:PO4

-

3.6H2O como fonte de Mg+2 para a precipitação de PO4
-3 e NH4

+é efetivo para a 

remoção de fósforo e nitrogênio em efluentes da suinocultura, descarte de 

refrigerante e sangue bovino. 

Entretanto, em nenhum dos valores de pH (9,0 e 9,5), a água residuária dos 

efluentes estudados esta apta para descarte direto em corpos receptores (de acordo 

com o CONAMA 357/05), mas pode-se sugerir a sua reutilização para irrigação 

agrícola, devido ao elevado volume de água com a concentração de fósforo e

nitrogênio reduzida.

Devido a isso, optou-se por trabalhar em pH 9,5, onde foram verificadas 

eficiências de remoção de Ptot e Nkjdal dos efluentes superiores a 90% e também pela 

possibilidade de reaproveitamento do efluente sem a necessidade de neutralização. 

Destaca-se que a suspensão de Mg+2:NH4
+:PO4

-3.6H2O influi na clarificação do 

efluente, se este possuir material particulado passível de coagulação/floculação, bem 

como condições de pH e alcalinidade adequadas.

Quanto ao lodo gerado, verificou-se através da análise por difração de raios-X

que o Mg+2:NH4
+:PO4

-3.6H2O formado pode ser considerado não amorfo, no balanço 

de massa feito no sólido gerado nos efluentes, foi possível recuperar em média cerca 

de 98,77% de fósforo no efluente de descarte de refrigerante (coca-cola), 96,39% de 

nitrogênio no sangue bovino em pH 9,5, na fração líquida. Já para o efluente de 

dejeto de suínos foram estudados em diferentes pHs e componentes  químicos. Com 

adição de Mg+2Cl2.6H2O, PO4
-3 e NH4

+ foi possível remover em média 90,85% de 



81

fósforo e 91,59% de nitrogênio em pH 9,0. Em pH 9,5 a remoção média de fósforo e 

nitrogênio foram superiores, alcançando 93,95% de fósforo e 96% de nitrogênio. 

Com adição de MgO, H3PO4
-3 e HCl, os rendimentos de remoções ficaram inferiores

e o percentual de fósforo foi de 82,96% e o de nitrogênio 85,86% em pH 9,0. Em pH 

9,5 a média de remoção desses nutrientes ficaram em 92,24% para o fósforo e 

92,97% para o nitrogênio na fração líquida. Com a adição desse composto HCl, 

H3PO4 e MgO houve uma queda na remoção de nitrogênio e fósforo, principalmente 

pela utilização de ácido clorídrico e fosfórico.

Entretanto, por possuir uma grande quantidade desses nutrientes, pode-se 

sugerir a possibilidade de utilizá-lo como fertilizante ou como material para processo 

de concentração de fósforo e nitrogênio. Observou-se também, que a secagem do 

lodo através da filtração é mais rápida, porém despende do consumo de energia e

na compra de material para a filtração e possível manutenção. Neste caso, a opção 

mais viável seria a decantação e posterior acomodação do lodo em leitos de 

secagem, por se tratar de uma forma mais econômica.

Sendo assim, fica comprovada a necessidade de um tratamento desses 

efluentes empregando tecnologias ambientalmente sustentáveis, de baixo custo e 

que possa ser aplicado em propriedades rurais, evitando desta forma, o descarte

direto no ambiente. Com isso, a remoção por precipitação da estruvita, no tratamento 

de efluentes para a remoção de fósforo e nitrogênio, reduz o impacto ambiental 

causado por estes nutrientes e permite um possível reaproveitamento da água

residuária.
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