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RESUMO 
 
 
O nitrogênio e o fósforo estão presentes em concentrações elevadas nos esgotos 
sanitários, e quando lançados em corpos hídricos causam a eutrofização e, 
consequentemente, a degradação da qualidade da água. Além disso, o fósforo é um 
elemento básico para a vida, mas suas fontes são finitas, por isso tem-se o interesse 
em recuperá-lo. Uma das formas para recuperar este nutriente é pela precipitação na 
forma de estruvita, que é um mineral constituído de íons de magnésio, fósforo e 
nitrogênio. No entanto a estruvita necessita de condições específicas para a sua 
formação. O presente trabalho teve por objetivo estudar a remoção de ortofosfatos e 
nitrogênio amoniacal do drenado da desidratação mecânica do lodo de digestor 
anaeróbio de uma estação de tratamento de esgoto sanitário, bem como a 
recuperação de fósforo na forma de estruvita. Neste estudo foram avaliadas as fontes 
de magnésio, cloreto de magnésio (MgCl2) e carbonato de magnésio (MgCO3) e a 
importância das variáveis: pH, tempo de mistura e relação molar (Mg:P) para a 
remoção de ortofosfatos e nitrogênio amoniacal. Na Etapa Preliminar verificou-se 
eficiência máxima de remoção de ortofosfatos e nitrogênio amoniacal de 90% e 66%, 
respectivamente, quando usado o MgCl2,e de 73% e 44% remoção de ortofosfatos e 
nitrogênio amoniacal quando utilizou-se MgCO3. Além disso, constatou-se, por meio 
da análise de variância que, as variáveis independentes, pH; tempo e relação molar, 
foram significativas. Com o intuito de aumentar a eficiência de remoção, na Etapa I, 
foram elevados os níveis da variável pH para 9; 10; 11, visto que, esta foi a variável 
mais significativa para a eficiência de remoção de ortofosfatos, além disso adicionou-
se a fonte de magnésio como uma nova variável. Dessa maneira, na Etapa I, atingiu-
se uma eficiência de até 95% de remoção de ortofosfatos e 40% de remoção de 
nitrogênio amoniacal. Verificou-se que apenas a variável fonte de magnésio não foi 
significativa, e para as interações entre as variáveis independentes, somente a 
interação entre pH e tempo de reação não apresentou significância. Por meio de 
análises de difração de Raio-X foi possível verificar a presença de estruvita apenas 
nas amostras dos ensaios que usaram MgCl2 como fonte de magnésio. O uso de 
MgCO3, como fonte de magnésio, apesar de ter apresentado bons resultados de 
remoção de ortofosfatos não foi efetivo na formação de estruvita. 
 
Palavras-chave: Estruvita. Esgoto sanitário. Nutrientes. Precipitação química. 
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ABSTRACT 
 
 
Nitrogen and phosphorus are present at high concentrations in sewage, and when 
released into rivers cause eutrophication and, consequently, degradation of water 
quality. In addition, phosphorus is a basic element for life, but its sources are finite, so 
one has an interest in recovering it. One of the ways to recover this nutrient is by 
precipitation in the form of struvite, which is a mineral consisting of magnesium, 
phosphorus and nitrogen ions. However the struvite needs specific conditions for its 
formation. Therefore, the present work had the objective of study the removal of 
orthophosphates and ammonia nitrogen from the drainage of mechanical dehydration 
of the anaerobic digester sludge from a sewage treatment plant in the city of Londrina-
PR, as well as the recovery of phosphorus in the form of struvite. In this study, the 
sources of magnesium, magnesium chloride (MgCl2) and magnesium carbonate 
(MgCO3) were evaluated and the importance of the variables: pH, mixing time and 
molar ratio (Mg: P) for the removal of orthophosphates and ammoniacal nitrogen. In 
the Preliminary Step it was verified maximum efficiency of 90% and 66% 
orthophosphate and N-ammoniacal removal, respectively, when using MgCl2. Already 
when working with MgCO3 a maximum efficiency of removal of orthophosphates and 
ammoniacal nitrogen of 73% and 44%, respectively. In addition, it was found, by 
analysis of variance, that the independent variables, pH; time and molar ratio were 
significant. In order to increase the removal efficiency, in Step I, the pH variable levels 
were raised to 9, 10 e 11, since this was the most significant variable for 
orthophosphate removal efficiency, in addition the magnesium source was added as a 
new variable. In this way, in Step I, an efficiency of up to 95% of orthophosphate 
removal and 40% removal of ammoniacal nitrogen was achieved. It was found that 
only the magnesium source variable was not significant, and for the interactions 
between the independent variables, only the interaction between pH and reaction time 
was not significant. Through X-ray diffraction analyzes it was possible to verify the 
presence of struvite only in the samples of the tests that used of MgCl2 as magnesium 
source. The use of MgCO3 as a source of magnesium, despite having good 
orthophosphate removal results, was not effective in the formation of struvite. 
 
Keywords: Struvite. Sewage. Nutrients. Chemical precipitation. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

O lançamento irregular de águas residuárias em corpos hídricos tem 

ocasionado a redução na qualidade da água. Por isso, torna-se necessário 

desenvolver tecnologias de tratamento sustentáveis, que visem obter um efluente que 

atenda aos padrões de lançamento e, consequentemente, preserve o meio ambiente 

e a saúde pública. 

No Brasil, em geral, os nutrientes, fósforo e nitrogênio, não são removidos nos 

sistemas convencionais de tratamento de águas residuárias. Por isso é cada vez mais 

comum a presença destes nutrientes em corpos hídricos, ocasionando a eutrofização 

que reduz a qualidade da água, com consequente aumento da complexidade e dos 

custos de tratamento da água para consumo humano. 

O fósforo é um recurso natural não renovável, que é extraído de rochas 

fosfatadas para utilização na fabricação de fertilizantes agrícolas, cujas as reservas 

poderão se esgotar em 50 a 100 anos (USGS, 2013). 

Em função disso, além da remoção do fósforo das águas residuárias, deve-se 

considerar a possibilidade de aplicação de tecnologias para recuperar este nutriente. 

A remoção de fósforo pode ocorrer por processos biológicos ou físico-químicos em 

uma estação de tratamento de esgoto sanitário. Nos processos biológicos que visam 

à remoção de fósforo, este é removido por bactérias heterotróficas específicas 

capazes de acumular fósforo em excesso, isto é, em concentrações superiores as 

suas necessidades. Nestes processos a água residuária e a biomassa são submetidas 

a condição anaeróbia seguida de aeróbia (LV et al., 2014). 

Atualmente, não existe a preocupação apenas com o tratamento das águas 

residuárias, mas também com os recursos que podem ser recuperados destas, como 

nutrientes e energia. O fósforo, principalmente devido as suas características finitas, 

é um dos nutrientes que pode ser recuperado de esgotos sanitários ou de lodo de 

sistemas de tratamento de esgoto. 

Uma das formas de recuperação do fósforo de águas residuárias é por meio da 

formação de cristais de estruvita. Na formação da estruvita, além da recuperação e 

remoção do fósforo ocorre a recuperação de nitrogênio, devido a sua composição 

molecular. A estruvita (NH4MgPO4.6H20) é um mineral branco formado a partir dos 
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íons Mg2+ (íon magnésio), PO4
3- (íon fosfato) e NH4

+ (íon amônio), em condições 

favoráveis (JORDAAN et al., 2010). 

Águas residuárias que apresentam elevadas concentrações de P e N, como 

efluentes de digestores anaeróbios de lodo, são as mais adequadas para recuperação 

destes nutrientes na forma de estruvita. 

O uso da estruvita como fertilizante apresenta vantagens sobre os fertilizantes 

químicos convencionais, pois no caso da estruvita os nutrientes são liberados 

lentamente no solo, por isso as plantas os absorvem antes de serem lixiviados (LE 

CORRE et al., 2005). 

Como se sabe, o fósforo é um nutriente essencial para o desenvolvimento das 

plantas, porém suas fontes são finitas. Dessa forma, a recuperação de fósforo a partir 

de efluentes líquidos ou de lodos de processos biológicos de tratamento de águas 

residuárias evita seu lançamento em corpos hídricos, bem como favorece sua 

reinserção no ciclo produtivo. 

Portanto, o presente trabalho tem por objetivo estudar a remoção de 

ortofosfatos e nitrogênio do drenado da desidratação mecânica de lodo digerido 

(DDLD) de uma estação de tratamento de esgoto da cidade de Londrina-PR, bem 

como a recuperação do fósforo na forma de estruvita. 
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2 OBJETIVOS 

 

Avaliar a remoção de ortofosfatos e nitrogênio e a formação de estruvita a 

partir do drenado da desidratação mecânica de lodo digerido (DDLD), utilizando 

precipitação química com sais de magnésio. 

 

2.1 OBJETIVOS ESPECÍFICOS: 

 

• Determinar as principais variáveis que influenciam na precipitação 

do fósforo na forma de estruvita; 

• Avaliar por meio de planejamento fatorial a influência dos fatores: 

pH, tempo de mistura e concentração dos reagentes para a remoção de 

ortofosfatos e nitrogênio; 

• Determinar a influência da fonte de magnésio na remoção de 

ortofosfatos e formação de estruvita; 

• Verificar se as condições estudadas favoreceram a formação de 

cristais de estruvita, por meio de análises de difração de Raio-X, microscopia 

eletrônica de varredura e EDS (espectrometria de energia dispersiva). 
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3 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

3.1 NUTRIENTES NO ESGOTO SANITÁRIO 

 

O esgoto sanitário apresenta em sua composição aproximadamente 99,9% 

de água, o restante inclui os sólidos orgânicos e inorgânicos, em suspensão e 

dissolvidos. Sua característica é variável em função das características sócio-

econômicas e hábitos da população. O esgoto sanitário, em geral, apresenta como 

principais poluentes a matéria orgânica, sólidos, patógenos e nutrientes (nitrogênio e 

fósforo) (VON SPERLING, 1996). No Brasil, as estações de tratamento de esgoto 

sanitário, em geral, removem sólidos e matéria orgânica, no entanto tem baixa 

eficiência na remoção de nutrientes, fósforo e nitrogênio. 

A concentração de fósforo no esgoto sanitário varia de acordo com as 

características socioeconômicas da população, devido ao uso de detergentes, e 

lançamento de efluentes industriais. Os detergentes podem ser responsáveis por até 

50% da concentração de fósforo total no esgoto sanitário (VON SPERLING, 1996). O 

esgoto sanitário pode conter em média de 4 a 16 mg/L de fósforo total (METCALF; 

EDDY, 2003). 

O fósforo presente nas águas residuárias, apresenta-se principalmente na 

forma de: ortofosfatos, polifosfatos e fósforo orgânico. As formas de ortofosfatos 

encontradas em águas residuárias variam de acordo com o pH da água. A forma mais 

encontrada em esgoto sanitário é o dihidrogenofosfato (H2PO4
-), visto que, 

comumente, estas se encontram em pH 7 (neutro). Os polifosfatos são os mais 

complexos por serem constituídos de dois ou mais átomos de fósforo, sua conversão 

em ortofosfatos é um processo lento, devido à necessidade de quebra destas 

moléculas por meio da hidrólise. Já o fósforo orgânico provém das excreções 

humanas e de animais e, também, de restos de alimentos (METCALF; EDDY, 2003). 

O nitrogênio, assim como o fósforo, é um nutriente que quando lançado nos 

corpos hídricos pode causar a eutrofização e outros problemas na qualidade da água. 

Este nutriente está presente nos corpos hídricos devido ao lançamento de efluentes 

industriais e domésticos, excretas de animais e escoamento superficial de áreas 

agrícolas. Sua presença em elevadas concentrações pode alterar a vida aquática, 
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devido a sua toxicidade e ao consumo de oxigênio dissolvido durante o processo de 

nitrificação (BRAGA, 2005). 

O nitrogênio se alterna em diversas formas e estados de oxidação. No meio 

aquático, este pode ser encontrado como: molecular, orgânico, amoniacal, nitrito e 

nitrato (MOTA; VON SPERLING, 2009). A concentração de nitrogênio amoniacal total 

equivale à soma dos compostos amônia livre (NH3) e íon amônio (NH4
+). Em pH 

neutro, aproximadamente 99% da amônia apresenta-se na forma iônica (METCALF; 

EDDY, 2003). 

A eutrofização de mananciais usados para abastecimento público aumenta os 

custos de operação e tratamento da água e pode causar o entupimento dos filtros. 

Além disso, durante o processo de desinfecção das águas por cloração, pode ocorrer 

a formação de compostos organoclorados, devido a presença de matéria orgânica 

(CHAO, 2006). Somado a isso, tem-se o surgimento de cianobactérias que liberam 

toxinas com consequências ao meio ambiente e saúde pública (OLIVER; RIBEIRO 

2014). 

Com o objetivo de reduzir a ocorrência da eutrofização dos corpos hídricos, 

foi criada a Resolução CONAMA 359/2005 que regulamenta o teor de fósforo em 

detergentes em pó, onde ficou estabelecido que a concentração máxima de fósforo 

presente nos detergentes seria de 4,8% após 36 meses da publicação desta 

resolução. 

A Resolução CONAMA 357/2005, que dispõe sobre a classificação dos 

corpos de água, estabelece que as concentrações de fósforo para águas doces de 

Classes 1 e 2 é permitido um valor máximo de 0,10 mg/L e para a Classe 3 um valor 

máximo de 0,15 (para ambientes lóticos). Isso mostra o quanto este nutriente é 

prejudicial à qualidade do ambiente aquático e por isso torna-se necessário uma 

legislação restrita. 

 

3.2 REMOÇÃO DE FÓSFORO DE ESGOTO SANITÁRIO 

 

3.2.1 Remoção de Fósforo por Processo Biológico 
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Nos processos biológicos de tratamento de águas residuárias a remoção de 

fósforo ocorre devido à assimilação deste pela biomassa. Entretanto como a 

concentração de fósforo em lodos biológicos é de apenas 1 a 3%, a remoção de 

fósforo nesses processos é baixa (METCALF; EDDY, 2003). 

No caso do processo biológico de remoção aumentada (ou assimilação 

intensificada) de fósforo (EBPR), em que organismos acumuladores de fósforo (OAP) 

estão presentes, as concentrações de fósforo no lodo podem ser de 20 a 30% 

(ZHANG et al., 2013). 

O EBPR é dividido em duas etapas. Na primeira etapa, anaeróbia, os 

organismos acumuladores de fosfato degradam a matéria orgânica presente no meio 

e, então, a acumulam como fonte de carbono, principalmente na forma de poli-β-

hidroxialcanoato (PHA), poli-β-hidroxibutirato (PHB) e poli-β-hidroxivalerato (PHV), 

para isso torna-se necessário o consumo de ATP, que provém da degradação de 

polifosfatos e, consequentemente, ocorre a liberação de ortofosfatos para o meio 

líquido. Os subprodutos orgânicos serão oxidados na próxima etapa (MINO; VAN 

LOOSDRECHT; HEIJNEN, 1998). 

Na segunda etapa, aeróbia, os organismos acumuladores de fosfato 

metabolizam os subprodutos PHA, PHB e PHV para obtenção de energia e carbono. 

A energia liberada é usada para recompor as ligações de polifosfatos, assim as 

moléculas de ATP são reconstruídas. No balanço do processo tem-se que a 

quantidade de fosfato liberado na fase anaeróbia é menor que o fosfato acumulado 

durante a fase aeróbia, ou seja, ocorre a remoção de fosfatos do meio líquido 

(SEVIOUR; MINO; ONUKI, 2003). 

Para que o EBPR ocorra de forma eficiente são necessárias condições 

ambientais favoráveis a estes microrganismos. As principais condições, são a elevada 

concentração de carbono de fácil biodegradação e a biomassa deve ser submetida a 

uma fase estritamente anaeróbia seguida de uma fase aeróbia (SEDLAK, 1991). 

A remoção biológica de fósforo é mais econômica e ambientalmente correta 

em relação à remoção química. Porém, neste processo podem ocorrem baixas 

eficiências de remoção, caso a disponibilidade de fontes de carbono para bactérias 

acumuladoras de fósforo seja baixa e, principalmente, se houver bactérias 

desnitrificantes (ZOU; WANG, 2016). 
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3.2.2 Remoção de Fósforo por Processos Físico-Químicos 

 

A precipitação química para remoção de fósforo consiste, basicamente, na 

adição de cal ou sais metálicos, como sulfato de alumínio ou cloreto férrico, que 

reagem com os fosfatos solúveis para formar precipitados. Os precipitados são 

removidos por meio de um processo de separação de sólidos, principalmente por 

sedimentação. A adição de polímeros e outras substâncias favorecem a formação de 

flocos e, consequentemente, aumentam a taxa de sedimentação (MOORE, 2009). 

O hidróxido de cálcio é um dos reagentes mais comuns para precipitação de 

fósforo. Quando adicionado ao efluente, o hidróxido de cálcio reage com a alcalinidade 

a bicarbonato e precipita na forma de CaCO3. Somente quando o pH é maior ou igual 

a 10 o excesso de íons de cálcio reage e forma compostos fosfatados (MARQUES, 

2010). 

Os produtos químicos podem ser aplicados em diferentes etapas do sistema 

de tratamento de efluentes. Três formas de aplicação para remoção de fósforo de 

águas residuárias são consideradas: primária ou pré-precipitação; precipitação 

simultânea ou co-precipitação e precipitação terciária ou pós-precipitação. Há ainda a 

possibilidade de múltiplas adições de coagulante, conhecido como “Split”. Estes 

critérios são determinados de acordo com as características e configuração de cada 

estação de tratamento (MOORE, 2009). 

A intensidade de mistura, tempo de reação e a configuração das unidades de 

tratamento são parâmetros importantes para eficiência do processo de remoção de 

fósforo. A otimização da intensidade de mistura é considerada fundamental para o 

desenvolvimento da reação de coagulação (NEUPANE et al., 2008). 

A cristalização de fosfatos é uma alternativa mais vantajosa quando 

comparada a precipitação química. Este processo favorece a recuperação de 

nutrientes e reduz a produção de lodo químico, que é de difícil descarte e reuso, além 

disso, os cristais formados são facilmente recuperados. Por outro lado, em função das 

condições operacionais pode resultar a formação de diferentes partículas amorfas que 

são difíceis de separar (SHU et al., 2006). 

Os principais parâmetros que afetam a remoção físico-química de fosfatos 

são: a dosagem do coagulante, o pH final, a concentração inicial de fósforo, a 
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concentração de sólidos em suspensão e a alcalinidade. Além destes, são 

considerados ainda os custos do produto químico, gerenciamento do lodo gerado, 

métodos de disposição do lodo e compatibilidade do produto químico com outras 

etapas do tratamento (FYTIANOS et al., 1998). 

 

3.3 DIGESTÃO ANAERÓBIA DE LODO 

 

Os lodos de esgoto sanitário são constituídos em grande parte de matéria 

orgânica, N e P, além dos microrganismos. Devido às elevadas concentrações destes 

compostos e a presença de microrganismos patogênicos, é necessário o tratamento 

do lodo para posterior descarte final (SONG et al., 2014). 

Uma das principais formas de estabilização do lodo é a digestão anaeróbia. 

Este processo de tratamento proporciona a redução de sólidos voláteis e 

microrganismos patogênicos, estabilização das substâncias orgânicas e redução do 

volume do lodo, por meio dos fenômenos de liquefação, gaseificação e adensamento. 

Desta maneira, propicia a redução de custos com disposição final e com insumos para 

estabilização (CASSINI et al., 2003). 

O sobrenadante da digestão anaeróbia de lodo de esgoto sanitário é um 

efluente rico em nitrogênio e fósforo, devido à liberação destes nutrientes durante o 

processo de digestão (ULUDAG-DEMIRER; OTHMAN 2009). Huang e colaboradores 

(2015) e (2017) observaram em sobrenadante de digestor anaeróbio de lodo de 

esgoto sanitário, a concentração de: 180 a 184mg/L de fósforo total; 365 a 489 mg/L 

de nitrogênio total; 1229 a 2390 mg/L de alcalinidade e pH 7,5 a 7,7. Estas 

características do sobrenadante de digestor anaeróbio de lodo indicam que este 

efluente pode ser tratado visando a recuperação destes nutrientes (N e P) na forma 

de cristais de estruvita (LIU et al., 2016). 

Na maioria das estações de tratamento de esgoto sanitário, este 

sobrenadante é recirculado para a entrada da estação de tratamento. Nestas o 

nitrogênio pode ser removido de forma biológica, pelos processos de nitrificação e 

desnitrificação. Enquanto a maior parte do fósforo não é removida, permanecendo no 

efluente. Isto resulta no aumento das cargas de fósforo e nitrogênio na estação e, 

assim, no custo total do tratamento das águas residuárias (MÜNCH; BARR, 2001). 
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3.4 PRECIPITAÇÃO DE FÓSFORO NA FORMA DE CRISTAIS DE ESTRUVITA 

 

A estruvita (MgNH4PO4.6H2O) é um mineral formado por íons de magnésio, 

fósforo e nitrogênio (QUEVEDO; PAGANINI, 2016). Em sua forma pura encontra-se 

como partículas finas e brancas, de tamanho variável devido ao processo de 

nucleação e crescimento dos cristais, ou na forma de massa gelatinosa (MÜNCH; 

BARR, 2001). A precipitação química da estruvita ocorre a partir da supersaturação 

dos elementos magnésio, fósforo e nitrogênio, de acordo com a reação química, 

mostrada na Equação 1 (LE CORRE et al., 2009): 

 

Mg2+
(aq)+NH+

4(aq)+HnPO4
3-n

(aq)+6H2O(l)→MgNH4PO4.6H2O(s)+nH+
(aq)Eq. (01) 

 

A formação da estruvita ocorre em duas etapas: nucleação e crescimento dos 

cristais. O controle destes mecanismos é complexo, uma vez que é necessária a 

combinação de parâmetros físico-químicos, tais como: pH, supersaturação dos 

elementos, energia de mistura, temperatura e presença de outros íons. Devido à 

dificuldade de modelagem do processo envolvendo a precipitação de estruvita 

(supersaturação dentro do reator, controle do mecanismo de nucleação, 

termodinâmica e química do fósforo) são necessários estudos mais aprofundados 

para definir as melhores condições para sua produção (PASTOR et al., 2008). 

A nucleação é o primeiro passo para o processo de cristalização da estruvita. 

Ocorre quando os íons de Mg2+, PO4
3+ e NH4

+ entram em contato e forma-se o 

precipitado em pH favorável entre 8 a 10 (PASTOR et al., 2008). A nucleação está 

relacionada principalmente a cinética de reação, pois ela corresponde à combinação 

dos íons presentes na fase líquida para formar os pequenos cristais. É neste processo 

que ocorre o consumo de energia, devido à formação de uma estrutura organizada 

com superfícies definidas, e com um arranjo dos elementos constituintes na solução 

(LE CORRE et al., 2009). 

Há dois tipos de nucleação da estruvita:o homogêneo e o heterogêneo. O 

processo homogêneo ocorre em solução altamente purificada e supersaturada. Por 

outro lado no processo heterogêneo, a formação cristalina ocorre na presença de 

partículas complexas ou impurezas, que funcionam como substratos. Devido a 
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complexidade das águas residuárias, a formação de cristais de estruvita se dá 

provavelmente pelo processo de nucleação heterogêneo (LE CORRE et al., 2009). 

Os elementos envolvidos na precipitação da estruvita podem estar presentes 

como íons livres, moléculas ou complexos. Então a partir de seu estado físico é 

possível determinar as propriedades termodinâmicas e oferecer informações sobre o 

estado de saturação e cristalização da solução (ALI, 2007). Há três fatores principais 

para a formação dos cristais de estruvita: relação molar de magnésio, nitrogênio e 

fósforo, pH e alcalinidade (MÜNCH; BARR, 2001). 

O crescimento dos cristais é o passo seguinte ao da nucleação, é nesta fase 

que ocorre o aumento do tamanho das partículas até formarem cristais detectáveis. A 

taxa de crescimento é essencialmente controlada por processos de transferência de 

massa, que ocorrem pelo transporte de solutos e por mecanismos de reação 

superficial, que corresponde à incorporação de material na rede cristalina por 

integração (LE CORRE et al., 2009). 

As principais fontes de magnésio utilizadas no processo de formação de 

estruvita são hidróxido de magnésio e cloreto de magnésio. A vantagem em usar 

cloreto de magnésio é devido à rápida dissociação de seus íons e, consequentemente, 

menores tempos de reação (MÜNCH; BARR, 2001). 

Diversos reagentes de baixo custo têm sido utilizados como fonte de 

magnésio, por exemplo, água do mar, carbonato de magnésio e subprodutos da 

calcinação de magnésio. Entretanto, foram relatadas várias desvantagens associadas 

ao uso destas fontes de magnésio, devido à dificuldade de dissociação dos íons de 

magnésio, baixo teor de pureza e a presença de elementos, como o cálcio e o ferro, 

que prejudicam a formação dos cristais de estruvita (CRUTCHIK; GARRIDO, 2011). 

Huang et al. (2011) estudaram o uso do coproduto da pirólise de carbonato 

de magnésio em efluente de suinocultura, e obtiveram a precipitação de estruvita e 

remoção de 80% de NH+
4 e 96% de P-PO4 sob condição de relação molar (Mg:N:P) 

2,5:1:1 e tempo de reação de 6 horas. 

Há poucas indústrias e estações de tratamento de esgoto no mundo que 

possuem reatores em escala real para cristalização da estruvita. Isto deve-se, 

principalmente, as dificuldades associadas ao processo de cristalização, tais como 

alto custo dos reagentes e controle do pH. Por mais que o sobrenadante de digestor 
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anaeróbio de lodo e efluentes agroindustriais apresentem elevadas concentrações de 

nitrogênio e fósforo, ainda torna-se necessário a inserção de íons de magnésio, o qual 

resulta no aumento dos custos para produção da estruvita (PASTOR et al., 2008). 

Com o objetivo de obter melhores eficiências na precipitação da estruvita, 

alguns estudos têm abordado fatores, como: fontes de magnésio, relação molar 

(Mg:P:N), valor de pH, tempo de agitação, temperatura e configurações de reatores 

para cristalização (SHU et al., 2006). Ulugag-Demirer e Othman (2009) estudaram a 

formação de estruvita a partir do sobrenadante de digestor anaeróbio de lodo, sob 

condição de 10 minutos de agitação, em pH 9 e relação molar Mg:N:P de 1:1:1. Estes 

autores constataram a remoção de 63% de PO-3
4 e 64% de NH+

4. E concluíram que a 

partir da solução supersaturada foi possível obter cristais maiores de estruvita e que 

a variável pH foi a mais importante para o processo de precipitação. 

Nelson et al. (2003), concluíram que o aumento do pH e da relação molar 

Mg:P favorecia a precipitação de estruvita. Quando o pH e a relação molar (Mg:P) 

subiram de 7,5 para 9 e de 1:1 para 1,6:1, houve um aumento na remoção de fósforo 

de 91 para 96% respectivamente em aproximadamente 30 minutos de reação. 

 

3.5 FORMAÇÃO DA ESTRUVITA 

 

3.5.1 Produto de Solubilidade 

 

O termo solubilidade significa a quantidade de substância em mol/L ou mg/L 

que pode ser dissolvida em uma solução sob determinadas condições. O produto de 

solubilidade absoluto (Ks0) é a constante de equilíbrio que descreve a reação de um 

precipitado quando este é dissolvido em água pura para dissolução de seus íons 

constituintes (SNOEYINK; JENKINS, 1980). 

No caso de precipitados químicos é comumente utilizado o produto de 

solubilidade condicional (Psc), pois seu valor depende de outras condições da solução 

e não apenas da presença de íons. Os produtos de solubilidade condicional são úteis 

na determinação da solubilidade de precipitados, cujos íons interagem com 

componentes das soluções por meio de reações, como complexação ou hidrólise 

(SNOEYINK; JENKINS, 1980). 
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O Psc no caso da formação de estruvita demonstra a situação em que os íons 

amônia e fosfato são afetados pelo pH. Devido ao aumento do pH, ocorre o 

deslocamento do equilíbrio NH4
+/NH3 no sentido da formação de NH3. Também, 

ocorre o aumento da concentração dos íons de fosfato, por isso é necessário 

determinar o valor ótimo do pH para que a solubilidade da estruvita seja mínima 

(SNOEYINK; JENKINS, 1980). O Ks0 e o Psc são variáveis usadas para avaliar o grau 

de saturação da solução, relação a estruvita (LEDESMA, 2014). 

Os valores de Ks0 e Psc são importantes devido à presença de diversas formas 

complexas de magnésio (Mg2+, MgOH+, MgH2PO4
+, MgHPO4, MgPO-

4), nitrogênio 

(NH3 e NH4
+) e fosfato (H3PO4, H2PO-

4, HPO4
2-, PO4

3-), os quais influenciam na 

precipitação da estruvita (LEDESMA, 2014). O equilíbrio termodinâmico destas 

diferentes formas é obtido a partir das concentrações da atividade dos íons, onde K é 

a constante de equilíbrio dos íons presentes nas formas complexas. Estas diferentes 

espécies químicas estão presentes na solução onde deve ocorrer a formação de 

estruvita, conforme indicado nas Equações 2 a 9 (ALI, 2007). 
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MgOH
K + = 
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Mg OH

MgOH
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+
 [Mg2+] + [OH-] ↔ [MgOH+]     Eq. 08 

4NH
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4

[ ][ ]

[ ]
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NH

+

+
  [H+] + [NH3] ↔ [NH4

+]     Eq. 09 

 

As constantes de equilíbrio e seus respectivos valores são apresentados na 

Tabela 1. O equilíbrio termodinâmico destas soluções é influenciado pelo valor do pH, 

relacionados pelas concentrações dos íons H+ e OH-, oriundos da constante de 

ionização da água que é igual a 10-14 (ALI, 2007). 

 

Tabela 1- Valores da constante de equilíbrio de diferentes complexos presentes em 
solução relacionados à formação da estruvita. 

Constante Valor da constante de equilíbrio 

2H OK  10-14 

2
4HPO

K −  10-12,3 

2 4H PO
K −  10-7,2 

3 4H PO
K  10-2,15 

MgOH
K +  10-2,58 

4MgPO
K −  10-4,8 

4MgHPO
K  10-2,91 

2 4MgH PO
K +  10-0,45 

4NH
K +  10-9,25 

Adaptado de Ali (2007). 

 

A estimativa da solubilidade da estruvita é obtida pelo produto das atividades 

dos íons Mg2+, PO4
3- e NH4

+ (Equação 10). Porém seu cálculo é de difícil 

determinação, devido à presença de outras substâncias, força iônica e formação de 

diferentes compostos (SNOEYINK; JENKINS, 1980). 
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Ks0= [Mg2+]*[NH4
+]*[PO4

-] 

Ks0= 2 2 2
4 4 4 4 4 4* * * * * * , * , * ,Mg NH PO Mg NH PO T Mg T NH T PO

C C C     + + − + + − + + −  Eq. 10 

Onde, 

Ks0: Constante de solubilidade absoluto, adimensional; 

α: Fração de ionização, adimensional; 

: Coeficiente de atividade iônica, adimensional; 

CT: Concentração total, mol/L 

 

Diversos valores do produto de solubilidade da estruvita são encontrados na 

literatura, com variações entre 7,59x10-14 a 3,89x10-10 (Tabela 2). Esses valores 

variam devido ao fato dos estudos não considerarem da mesma maneira o efeito da 

força iônica, balanço de massa dos íons e eletroneutralidade. Somados a isso, tem-

se a heterogeneidade dos compostos presentes e as diferentes espécies químicas 

selecionadas para os cálculos. Por isso, em geral, há discrepâncias entre os valores 

do produto de solubilidade da estruvita observados para efluentes, como no caso do 

sobrenadante de digestores de lodo (HANHOUN, 2011). 

 

Tabela 2 - Constantes de solubilidade da estruvita em diferentes estudos. 

pKs0 Ks0 Tipos de solução Referência 

13,15 7,08x10-14 Água sintética Taylor et al. (1963) 

9,41 3,89x10-10 Esgoto sanitário Borgerding apud Bhuiyan; 

Mavinic; Beckie (2007) 

12,6 2,51x10-13 Água sintética Snoeyink; Jenkins (1980) 

13,12 7,59x10-14 Água sintética Burns; Finlayson apud Ohlinger; 

Young; Schroeder (1998) 

9,94 1,15x10-10 Água sintética Abbonaet al. (1982) 

13,27 5,37x10-14 Sobrenadante sintético Ohlingeret al. (1998)  

Obs: pKs0: Produto de solubilidade absoluto; Ks0: Constante de solubilidade absoluto 
Adaptado de HANHOUN (2011). 
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O valor mais comum do produto de solubilidade absoluto usado é 12,6 que 

pode resultar em um menor uso de reagente a base de magnésio. Valores de Ks0 

menores que 2,51x10-13 indicam que a solução está supersaturada para precipitação 

de estruvita. Por outro lado, um valor acima de 2,51x10-13 indica que a solução está 

insaturada (OHLINGER et al., 1998). Desta forma, valores menores de Ks0 favorecem 

a precipitação da estruvita. 

O produto de solubilidade condicional (Psc) descreve o grau de saturação em 

relação a estruvita. O Psc está relacionado com as propriedades da solução, incluindo 

a fração de ionização (α), o Ks0 da estruvita e o coeficiente de atividade iônica () 

calculado pela teoria de Debye Hückel. Já o Ks0 se refere às concentrações dos íons 

de Mg2+, PO4
3- e NH4

+ (RAHAMAN et al., 2014). A equação do produto de solubilidade 

condicional (Psc) é demonstrada na Equação 11. 

 

Psc = 
2 2

4 4 4 4* * * *

0

* *Mg NH PO Mg NH PO

sK

     + + − + + −

 = 2
4 4, * , * ,T Mg T NH T PO

C C C+ + −   Eq. 11 

Onde: 

Psc: produto de solubilidade condicional, adimensional; 

Ks0: constante de solubilidade absoluto, adimensional; 

: coeficiente de reatividade, adimensional; 

α: fração reativa dos íons, adimensional; 

CT: Concentração total, mol/L. 

As concentrações totais de magnésio, nitrogênio e fósforo (CT) são a soma da 

concentração iônica das formas complexas e seus íons livres. As quais podem ser 

calculadas conforme as Equações 12 a 14 (METCALF; EDDY, 2015): 

 

4,T PO
C − : [MgH2PO4] + [MgPO-

4] + [H3PO4] + [H2PO-
4] + [MgHPO4] + [HPO4

2-] + [PO4
3-]

          Eq. 12 
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2,T Mg
C + : [MgH2PO4] + [MgPO-

4]+ [MgHPO4] + [Mg2+] + [MgOH+]  Eq. 13 

4,T NH
C + : [NH3] + [NH4

+]        Eq. 14 

A fração de ionização é a medida da concentração das espécies carregadas 

de uma solução, sendo neste caso: Mg2+, PO4
3- e NH4

+ (αMg2
+, αPO4

3-, αNH4
+). Esta 

fração de ionização é definida pela divisão da concentração dos íons livres pela 

concentração total de cada componente químico, conforme as Equações 15 a 17. 

 

2Mg
 + = 

2

,T Mg

Mg

C

+            Eq. 15 

4NH
 + = 

4

, 4T NH

NH

C

+            Eq. 16 

3
4PO

 − = 

3

4

, 4T PO

PO

C

−            Eq. 17 

No entanto, tem-se dificuldade em usar o Psc, pois este depende do valor do 

Ks0 da estruvita, que está intimamente relacionado com o pH, além disso os dados 

mostrados na literatura variam em uma faixa ampla (RAHMAN et al., 2014). 

As relações termodinâmicas são apropriadas para soluções puras, ou seja, 

contendo íons de nitrogênio, magnésio e fósforo, apenas. Soluções com pH>9 

favorecem a supersaturação do meio, uma vez que aumentam a disponibilidade de 

íons fosfato. Para os efluentes reais, os equilíbrios termodinâmicos devem incluir 

outros compostos químicos, uma vez que estes efluentes contêm várias impurezas 

dissolvidas, que afetam a precipitação da estruvita e podem dificultar a sua 

cristalização. Por exemplo, a presença de íons Ca2+ podem formar diferentes 

compostos, como fosfato bicálcico (CaHPO4), hidróxido de cálcio (CaOH+) e fosfato 

de cálcio (CaPO4
-) (ALI, 2007). 

As propriedades termodinâmicas da solução especificam o estado de 

saturação, as concentrações de íons livres, a concentração molar dos complexos 

iônicos e o estado de precipitação. A precipitação da estruvita ocorre em soluções 
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supersaturadas, o que é particularmente influenciado pelo pH da solução e pela 

concentração dos compostos de Mg2+, PO4 e NH4 (ALI, 2007). 

 

3.5.2 Razão de Supersaturação 

 

O processo de cristalização da estruvita é dependente da razão de 

supersaturação, enquanto esta é um parâmetro dependente do pH e da concentração 

reativa da solução e da força iônica (RAHAMAN et al., 2014). 

A supersaturação influencia principalmente no tempo de indução que precede 

o surgimento dos primeiros cristais (nucleação primária). A formação de núcleos na 

presença de cristais de estruvita (nucleação secundária) afeta o crescimento e 

tamanho dos cristais (LEDESMA, 2014). 

A razão de supersaturação (RSS) é um parâmetro normalmente utilizado no 

controle das reações de precipitação, pois este permite avaliar o quanto a solução 

encontra-se supersaturada em relação aos compostos. Essa razão é obtida a partir 

da Equação 18. 

 

RSS=
so

Q

K
, onde         Eq. 18 

Q: produto da atividade iônica, adimensional; 

Ks0: produto de solubilidade absoluto, adimensional. 

A supersaturação é o estado da solução onde a concentração do soluto é 

maior do que a constante de solubilidade. Como a estruvita contém três diferentes 

íons (Mg2+, NH4
+ e PO4

3-), a concentração do soluto pode ser definida a partir do 

produto da atividade iônica. Quando o produto da atividade iônica for maior do que o 

produto da solubilidade, há indicação que a solução está supersaturada (RAHMAN, 

2014). 
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No caso das concentrações de magnésio, nitrogênio e fósforo na solução 

excederem o produto da solubilidade, a estruvita será formada. Porém se o meio não 

estiver supersaturado, a estruvita estará dissolvida na solução (MAVINIC et al., 2007). 

Adnan et al. (2003) concluíram que a recuperação de fósforo na forma de 

estruvita pode atingir até 90% de eficiência, com valores de pH na faixa de 8, por meio 

do uso da razão de supersaturação (RSS) como variável de controle. 

A razão de supersaturação é uma variável de controle importante no processo 

de recuperação de fósforo, uma vez que, incorpora cada um dos componentes 

presentes na solução. Quando se conhece o valor desta taxa é possível prever o 

potencial de formação de estruvita. Valores maiores que 1 indicam a supersaturação 

e potencial formação de estruvita, iguais a 1 indicam equilíbrio; e menores que 1 

revelam que o sistema está insaturado, prejudicando a precipitação na forma de 

estruvita. Porém, mesmo com uma solução supersaturada não se pode afirmar que 

estruvita irá se formar rapidamente ou em grande quantidade, pois outros fatores 

podem afetar o processo de formação dos cristais (FORREST et al., 2008). 

O parâmetro pH tem um efeito importante na especiação dos íons que estão 

presentes na solução de modo a influenciar na taxa de supersaturação. O controle do 

pH da solução pode ser um método eficaz para ocorrer uma boa cristalização de 

estruvita (WANG et al., 2005). 

 

3.5.3 Força Iônica 

 

As águas residuárias apresentam diferentes compostos e elementos 

químicos, por isso a força iônica (I) deve ser considerada no processo de precipitação 

de estruvita, pois sua estimativa indica a concentração de íons que estão dissolvidos 

na solução, de acordo com a Equação 19 (RAHAMAN et al., 2014). 

 

2
0,5 i iI C Z=  , onde        Eq. 19 

Ci: concentração molar (mol/L) 

Zi: valência dos íons. 
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As águas residuárias apresentam elevadas concentrações de sais orgânicos 

e inorgânicos, consequentemente estas tendem a apresentar maior força iônica, o que 

normalmente pode aumentar a solubilidade da estruvita, devido a menor atividade dos 

íons de PO4
3-, Mg2+ e NH4

+. 

 

3.6 VARIÁVEIS QUE INFLUENCIAM A FORMAÇÃO DE ESTRUVITA 

 

3.6.1 pH e Alcalinidade 

 

O pH é o fator mais importante para precipitação de estruvita, devido a 

estabilidade e a complexidade da termodinâmica da precipitação. Além disso, o pH 

determina a solubilidade do meio, favorecendo a formação destes cristais. A remoção 

de fósforo é crescente com o aumento do pH até uma faixa ótima de 9 a 10,5. Nesta 

faixa de pH é possível atingir uma remoção de até 90% de fósforo de efluente (SONG 

et al., 2014). 

Soluções com valores de pH abaixo de 8 tem menor velocidade de 

crescimento dos cristais e, além disso, o precipitado pode ter baixa qualidade para 

sua futura aplicação (BOUROPOULOS; KOUTSOUKOS, 2000). 

Estudos realizados mostram uma maior remoção de P e N em pH maior ou 

igual a 9, devido ao fato da solubilidade da estruvita diminuir com o aumento do pH, 

facilitando a remoção e recuperação destes nutrientes (BATTISTONI et al., 1997). A 

Figura 1 mostra a variação do produto de solubilidade em relação ao pH, onde pode 

ser observado que a solubilidade da estruvita diminui consideravelmente na faixa de 

pH 9 a 11. 
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Figura 1 - Oscilação do produto de solubilidade em relação ao pH. 

 

Adaptado de AIDAR (2012). 

 

Stratful et al. (2001) analisando a influência do pH na precipitação de estruvita 

verificaram que em pH 7 não foi possível detectar a presença de estruvita. Em pH 7,5 

apenas uma pequena porção de cristais de tamanhos pequenos foram formados. Já 

em pH 10 houve a remoção de 88% de fosfato da solução, por meio da precipitação 

de estruvita. 

A alcalinidade é outro parâmetro de importância para remoção de fosfatos. Liu 

et al. (2015) estudaram o uso da dolomita como reagente de precipitação de estruvita, 

e constataram que a elevação na concentração de alcalinidade provocou a redução 

na eficiência de remoção de fosfatos, provavelmente devido à elevação da força iônica 

em consequência da inserção de novos íons. 

 

3.6.2 Tempo de Reação 

 

Outro fator importante para o processo de precipitação da estruvita é o tempo 

de reação, que está relacionado ao pH, uma vez que o método usado para elevação 

do pH da solução pode ser rápido ou lento. No caso de reatores que usam a aeração 

para aumentar o pH, torna-se necessário maior tempo para formação de estruvita, 

uma vez que a liberação de CO2 é lenta e, posteriormente, a elevação do pH. No 
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entanto, quando o pH é ajustado com hidróxido de sódio, este é alterado 

instantaneamente, reduzindo o tempo de reação, porém aumenta a quantidade de 

íons na solução (SILVA, 2013). 

 

3.6.3 Razão Molar 

 

A razão molar entre os compostos também tem grande impacto na 

composição do precipitado. De acordo com Stratful et al. (2001) concentrações entre 

30 a 80 mg/L de nitrogênio amoniacal favorecem a saturação do meio e, 

consequentemente, a formação de estruvita relativamente pura. 

Yetilmezsoy e Zengin (2009) realizaram uma série de experimentos para 

analisar o efeito da relação Mg2+, NH+
4 e PO4

-3 na precipitação de estruvita e na 

eficiência de remoção de nitrogênio. Estes autores constataram menor remoção de N 

e de demanda química de oxigênio (DQO) sob razões molares Mg2+: H+:PO-3
4 (0,5:1:1; 

0,8:1:1; 1:1:0,5; 1:1:0,8) quando comparadas com as relações (1,2:1:1; 1,5:1:1; 

1:1:1,2; 1:1:1,5). Os autores ainda afirmaram que menores remoções de N e DQO 

ocorrem quando a concentração molar de Mg:P:N é menor que 1, portanto uma razão 

molar de 1:1:1 seria suficiente para remoção do residual de N e a precipitação de 

estruvita. 

Zhang et al. (2009) avaliaram a remoção de nitrogênio amoniacal do lixiviado 

de aterro sanitário por precipitação química. Os autores observaram 

aproximadamente 85% de remoção de nitrogênio amoniacal em relação molar de 

1,15:1:1 (Mg+2:NH+
4:PO-3

4), porém neste estudo não foi avaliada a remoção de 

fosfatos, uma vez que o efluente apresentava baixas concentrações deste nutriente. 

 

3.6.4 Temperatura e tempo de reação 

 

A estruvita é termicamente instável em temperaturas acima de 50ºC, e pode 

perder parte ou o total de suas moléculas de amônia e água, formando HPO-
4 ou, 

ainda, pode ocorrer a perda somente de moléculas de água, formando estruvita 

(NH4MgPO4.H2O) (WU, BISHOP, 2004). 
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Em reatores de cristalização de estruvita, a energia de mistura pode afetar o 

tamanho dos cristais formados. De fato, velocidades de mistura elevadas podem 

acelerar a taxa de nucleação e, portanto, limitar o crescimento de cristais, ou ainda, 

aumentar a sua quebra (DURRANT et al., 1999). 

O gradiente de mistura pode elevar as taxas de agregação das partículas, e 

com isso aumentar o tamanho destas, mas por outro lado em gradiente elevado as 

forças de cisalhamento podem causar quebra das partículas. Dessa maneira, a 

agregação e quebra são características que acontecem paralelamente e resultam em 

uma mesma situação de distribuição de arranjos das partículas (LEDESMA, 2014). 

A semeadura de cristais pode influenciar no tamanho dos cristais de estruvita, 

pois a semeadura favorece a estabilização dos núcleos e diminui a necessidade de 

formação de núcleos a partir da solução e, então, acelera o crescimento dos cristais 

(LEDESMA, 2014). 

 

3.6.5 Impurezas 

 

Teoricamente, as impurezas presentes na solução podem afetar o 

crescimento dos cristais devido a estas serem adsorvidas nos núcleos já formados e, 

consequentemente, bloquear as áreas de atividade de crescimento (OHLINGER et al., 

1999). 

No caso da cristalização de estruvita, a partir de águas residuárias, a presença 

de inúmeros íons (potássio, cloreto, cálcio, carbonatos, zinco e entre outros) dificulta 

a sua formação e, consequentemente, afeta a recuperação de fósforo (LE CORRE et 

al., 2005). 

No processo de precipitação de estruvita, para que este seja bem sucedido e 

economicamente viável, deve haver controle dos parâmetros (pH, razão molar, 

temperatura, impurezas entre outros) só assim ocorrerá a formação em grande 

quantidade de cristais puros, o que tornará viável a reutilização destes cristais como 

fertilizante (LE CORRE et al., 2005). 

Parsons et al. (2001) estudaram a influência dos íons de cálcio e carbonato 

na formação de estruvita, uma vez, que estes íons em geral estão presentes em 
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elevadas concentrações nas águas residuárias. Os autores concluíram que estes íons 

prolongam o tempo de indução da ocorrência de cristais e afetam negativamente a 

taxa de crescimento, interagindo com as moléculas de fósforo e formando, 

principalmente, fosfato de cálcio ou carbonato de cálcio. 

Os íons de cálcio ou carbonato interagem efetivamente com fosfato, formando 

fosfato de cálcio ou carbonato de cálcio conforme, as equações 20 e 21 (LE CORRE 

et al.,2005). 

 

5Ca2+
(aq) + 3PO4

3-
(aq) + H2O(aq) → Ca5(PO4)3OH(s) + H+

(aq)   Eq. 20 

Ca2+
(aq) + CO3

2−
(g)→ CaCO3(s)       Eq. 21 

 

Le Corre et al. (2005) investigaram a concentração de magnésio e cálcio na 

cristalização de estruvita e concluíram que, com o aumento na concentração de íons 

de cálcio, ocorre a redução do tamanho dos cristais e inibição do crescimento da 

estruvita, ocorrendo a formação de hidroxiapatita (Ca5(PO4)3(OH)), Ca3(PO4)3OH ou 

Ca3(PO4)2 ao invés de estruvita cristalina. 

Em razões molares de Ca:Mg maior ou igual a 1:1 a formação de estruvita é 

limitada ou praticamente inibida pela formação de fosfato de cálcio amorfo. A presença 

de sódio, cálcio, sulfato, carbonatos e bicarbonatos afeta o tamanho dos cristais de 

estruvita e sua precipitação (KABDASLI et al., 2006). 

 

3.7 RECUPERAÇÃO DE FÓSFORO 

 

A formação de estruvita consiste na precipitação dos íons de magnésio, 

fosfato e amônio (MgNH4PO4.6H2O). A estruvita é um fertilizante cuja liberação dos 

nutrientes no solo ocorre de forma lenta, o que evita ou reduz a perda por lixiviação e 

melhora o aproveitamento pelas plantas (DOYLE et al., 2002). 

Os cristais de estruvita podem ser diretamente aplicados em terras 

agricultáveis, gramados e jardins. A estruvita como fertilizante é de fácil aplicação, 

baixo custo de transporte e armazenamento, baixo odor e baixa contaminação por 



37 
 

patógenos. A estruvita é um fertilizante eficaz para diversas faixas de pH do solo 

(MASSEY et al., 2009). 

A recuperação de fósforo na forma de estruvita diminui a exploração de rochas 

fosfatadas e recupera o fósforo para o ambiente, capaz de impedir o lançamento de 

fósforo para corpos hídricos e, consequentemente, a eutrofização destes (LEE et al., 

2009). 

À medida que a população mundial continua a crescer, as reservas de fósforo 

continuam a diminuir e a qualidade das rochas de fosfato disponíveis também diminui, 

resultando na escassez de recursos e custos de extração. Dessa maneira, suas 

reservas mundiais podem ser esgotadas em 50 a 125 anos (CORDEL; WHITE, 2009). 

Outros fatores que viabilizam o uso de estruvita como fertilizante incluem o 

baixo teor de metais pesados no produto, quando comparado com as rochas de 

fosfato, que são extraídas e fornecidas à indústria de fertilizantes. Porém, um fator 

que deve ser abordado é que a estruvita pode necessitar de suplementação com 

potássio para satisfazer os requisitos de nutrição básica de culturas específicas, o que 

aumentaria os custos de processamento e produção (GATERELL et al., 2000). 

 

3.8 TÉCNICAS DE ANÁLISE DOS CRISTAIS FORMADOS 

 

3.8.1 Difração de Raios-X (DRX) 

 

A difração de raio-X é um método analítico capaz de determinar a estrutura 

cristalina dos materiais, sendo atualmente, uma das principais ferramentas de 

identificação de materiais cristalinos. Este método quantifica a intensidade da 

radiação-X que sofre uma interferência ao refletir no material cristalino em um ângulo 

α. A difração de raio-X permite o conhecimento exato dos cristais presentes na 

amostra, e não somente sua composição química (CULLITY, 1978 apud. AIDAR, 

2012). 

No caso da precipitação que ocorre em águas residuárias podem ser 

formados outros tipos de aglomerados, além da estruvita, devido à presença de outros 
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elementos, como o cálcio. Portanto, a difração de raio-X permite a certeza dos cristais 

formados (AIDAR, 2012). 

 

3.8.2 Microscopia Eletrônica de Varredura (MEV) e Espectrometria de Energia 

Dispersiva(EDS) 

 

A microscopia eletrônica de varredura (MEV) utiliza feixes de elétrons, ao 

invés de fótons como em um microscópio óptico, com isso permite uma resolução 

muito mais avançada. Outra vantagem é resolução de imagens tridimensionais, 

possibilitando a análise de profundidade da amostra (DEDAVID et al., 2007). 

A imagem formada pelo MEV surge a partir de um feixe eletrônico que é 

incidido na amostra, os elétrons presentes se espalham e interagem, assim, o detector 

é capaz de coletar os elétrons que interagiram e se espalharam. A partir da análise do 

que aconteceu com os elétrons é possível formar a imagem característica da amostra 

(DEDAVID et al., 2007). 

Além disso, outro mecanismo que pode ser utilizado na caracterização dos 

compostos presentes na amostra é a análise química por Espectrometria de Energia 

Dispersiva (EDS) em que é possível caracterizar quimicamente os compostos 

presentes nas amostras (PINTO, 2013). 
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4 MATERIAL E MÉTODOS 

 

4.1 COLETA E PROCEDIMENTOS ANALÍTICOS PARA O DRENADO DA 

DESIDRATAÇÃO DE LODO DIGERIDO 

 

O drenado da desidratação mecânica de lodo é proveniente do processo de 

desidratação em centrifuga do lodo do digestor anaeróbio. O drenado foi coletado na 

Estação de Tratamento de Esgoto Sanitário (ETE) da região Norte de Londrina-PR. 

A ETE possui tratamento preliminar composto por grades e desarenador. Em 

seguida o esgoto sanitário é conduzido até os decantadores primários, e 

posteriormente, para os reatores anaeróbios de leito fluidizado (RALF). Após os 

RALFs, o esgoto é encaminhado para os filtros biológicos e, na sequência para os 

decantadores secundários. O lodo gerado nos decantadores primários e secundários 

é destinado ao digestor anaeróbio para sua estabilização e redução de seu volume. 

Após, o lodo é desidratado em centrífuga, onde primeiramente recebe polímero e a 

cal. Na ETE o drenado da centrífuga é recirculado para o início do sistema de 

tratamento. Na Figura 1 é mostrado um esquema do sistema de tratamento da ETE 

Norte. 

Para este estudo foram realizadas duas coletas do drenado da centrífuga, 

aproximadamente 80 litros por coleta, que foram armazenados em recipientes de 20 

litros e mantidos à temperatura média de 5ºC. 
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Figura 2 - Configuração da Estação de Tratamento de Esgoto da região Norte de 
Londrina-PR. 

 

Fonte: Autoria Própria 

 

4.2 CARACTERIZAÇÃO DO DRENADO DA DESIDRATAÇÃO MECÂNICA DE 

LODO DIGERIDO 
 

O DDLD foi caracterizado para as duas coletas realizadas (Tabela 3) a fim de 

avaliar as características deste e analisar quais parâmetros podem influenciar no 

processo de precipitação de estruvita. 
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Tabela 3 - Caracterização do drenado da desidratação mecânica de lodo do digestor 
anaeróbio de lodo. 

Parâmetros Coleta set/2017 Coleta jan/2018 

pH 7,8 8,7 

P-total (mg/L) 30 22 

N-NH4 (mg/L) 331,7 311,1 

Potássio (mg/L) 25,39 - 

Cálcio (mg/L) 93,1 - 

Magnésio (mg/L) 12,66 - 

Sódio (mg/L) 91,9  

Ferro (mg/L) 2,48 - 
Alcalinidade (mgCaCO3/L) 1185 1342 

DQO (mg O2/L) 236 208 

Sólidos Totais (mg/L) 760 815 

Sólidos Fixos (mg/L) 498 527 

Sólidos Voláteis (mg/L) 262 288 

Dureza (mg CaCO3/L) 310 271 

Na Tabela 3 pode-se observar que as concentrações de P-PO4 e N-NH4 

encontram-se superiores as concentrações típicas encontradas no esgoto sanitário, o 

que torna interessante o uso do drenado para recuperação de nutrientes. Estes 

nutrientes são comumente encontrados em maiores concentrações no sobrenadante 

de digestores anaeróbios de lodo de sistemas de tratamento de águas residuárias. 

Isto se deve a digestão anaeróbia da biomassa que, na fase de hidrólise, libera estes 

nutrientes para o meio líquido (ULUDAG-DEMIRER; OTHMAN, 2009). 

Outro fator que afeta a precipitação da estruvita é a presença de íons Ca2+, 

visto que estes íons podem formar outros compostos, como o fosfato de cálcio e, 

consequentemente, interferir na formação de estruvita. Observou-se que este efluente 

apresenta uma concentração de aproximadamente 90 mg/L de cálcio. Isto se deve ao 

uso de cal que é adicionado ao lodo, juntamente com polímero – catiônico forte 

(Flonex 4350 SH – peso molecular: 6-8x106 Dalton – Floerger), como condicionador 

químico no processo de desidratação do lodo. 

 

4.3 PLANEJAMENTO EXPERIMENTAL 

 

Com o intuito de avaliar a remoção de fósforo e a formação de estruvita a 

partir do DDLD desenvolveu-se um planejamento experimental. Os fatores estudados 

(variáveis independentes) e suas respectivas faixas de valores foram inicialmente 
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definidos com base na literatura (LEDESMA, 2014; AIDAR, 2012; LIU et al., 2015; 

ULUDAG-DEMIRER; OTHMAN, 2009). 

Na Etapa Preliminar foram adotadas como fatores: pH; tempo de reação e 

relação molar (Mg:P). Na Etapa I adicionou-se uma nova variável independente, a 

fonte de magnésio utilizada (MgCl2 ou MgCO3). A Tabela 4 mostra as duas etapas do 

planejamento e suas respectivas variáveis independentes. Para as duas etapas foram 

adotadas como variáveis respostas: a remoção de ortofosfatos e a remoção de 

nitrogênio amoniacal. 

Tabela 4 - Etapas do planejamento experimental. 

Etapas Planejamento Variáveis independentes 

Preliminar Fatorial  pH, tempo de reação e relação molar 

I Fatorial pH, tempo de reação, relação molar e fonte de magnésio 

Na etapa preliminar foi conduzido um planejamento fatorial completo de 8 (2³) 

pontos fatoriais, onde todos os ensaios foram realizados em duplicatas e os pontos 

centrais em quatro repetições. Os pontos centrais, ou nível 0, são utilizados para o 

cálculo dos erros das análises realizadas. Na Tabela 5 são apresentadas as variáveis 

decodificadas e seus valores em cada nível. 

Tabela 5 - Variáveis decodificadas e seus respectivos níveis para o planejamento 
fatorial completo (23) da Etapa Preliminar. 

 NÍVEIS 

VARIÁVEIS -1 0 1 

pH 8 9 10 

TEMPO (min) 30 60 90 

RELAÇÃO MOLAR (Mg:P) 1:1 4,5:1 8:1 

Na Etapa I realizou-se um novo planejamento, onde houve a alteração dos 

níveis para a variável pH. Lembrando que, a fonte de magnésio foi considerada como 

uma nova variável independente, com o propósito de avaliar a influência da fonte de 

magnésio na remoção de ortofosfatos e nitrogênio amoniacal. O novo planejamento 

fatorial completo foi realizado com 16 (24) pontos fatoriais, todos os testes foram 

conduzidos em duplicata e os pontos centrais em quatro repetições. A Tabela 6 

apresenta as variáveis decodificadas e seus respectivos valores para cada nível. 



43 
 

Tabela 6 - Variáveis decodificadas e seus respectivos níveis para o planejamento 
fatorial completo (24) da Etapa I. 

 NÍVEIS 

VARIÁVEIS -1 0 1 

pH 9 10 11 

TEMPO 30 min 60 min 90 min 

RELAÇÃO MOLAR (Mg:P) 1:1 4,5:1 8:1 

MgCO3/MgCl2 1,00/0,0 0,5/0,5 0,0/1,00 

 

4.3.1 Ensaios 

 

Os experimentos foram realizados em escala de bancada, em equipamento 

Jar-teste da marca Nova Ética (Figura 3). 

Figura 3–Equipamento Jar-teste para realização dos experimentos em escala de 
bancada. 

 

Em relação aos reagentes, utilizou-se o Cloreto de Magnésio (MgCl2), pois 

como visto na literatura é o principal reagente usado na formação e precipitação de 

estruvita, porém de custo elevado. Por isto avaliou-se também o uso de Carbonato de 

Magnésio (MgCO3), devido a este ser um reagente de custo relativamente baixo e rico 

em magnésio. 

Antes de começar os ensaios, o drenado foi caracterizado para definir a 

concentração de magnésio a ser adicionado conforme as relações molares (Mg:P) a 

serem estudadas. 
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Os jarros foram preenchidos com 1 litro do drenado proveniente da 

desidratação do lodo do digestor anaeróbio de lodo. Os ensaios foram realizados em 

temperatura ambiente, aproximadamente 25ºC. 

Inicialmente o drenado presente nos jarros foi submetido a um gradiente de 

agitação alto, 800s-1 por 10 minutos, pois segundo Marques (2010), isto favorece a 

quebra dos sólidos maiores. 

Após esse período, adicionou-se a fonte de magnésio de acordo com as 

relações molares (Mg:P): 1:1; 4,5:1; 8:1. Simultaneamente, ajustou-se o pH das 

amostras, usando hidróxido de sódio (1N), em 8; 9 e 10 na Etapa Preliminar e de 9; 

10 e 11 na Etapa I. Após, as amostras foram submetidas a um gradiente de velocidade 

constante, de 80s-1, para os tempos de reação que foram: 30; 60; 90 minutos. 

Após o período de agitação, o drenado tratado foi deixado em repouso para 

sedimentação por 2 horas, então coletou-se amostras para as análises de nitrogênio 

amoniacal, ortofosfatos, pH e alcalinidade. 

A fim de avaliar o precipitado formado, as amostras foram centrifugadas a 

3500 rpm por 3 minutos e, então, o precipitado foi levado para secagem em estufa a 

35ºC, por 24 horas, para posterior análise dos cristais via difração de raio-X (DRX), 

microscopia eletrônica de varredura (MEV) e espectroscopia de energia dispersiva de 

raios-X (EDS). 

Na Figura 4 é apresentado um fluxograma das etapas de desenvolvimento 

dos experimentos. 
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Figura 4 - Fluxograma da execução do processo de precipitação da estruvita. 

 

 

4.4 MÉTODOS ANALÍTICOS 

 

As análises laboratoriais realizadas para o drenado bruto e após o tratamento 

por precipitação química, e os respectivos métodos são apresentados na Tabela 7. 

Estas análises foram realizadas seguindo as metodologias do Standard Methods for 

the Examination of Water and Wastewater (APHA) (2005). 

 

 

•A partir de levantamento bibliográfico;
Planejamento Fatorial

•Análises de acordo com (APHA) (2005)
Caracterização do drenado

•Volume útil de 1 litro
Enchimento dos jarros

•Cálculo e pesagem dos reagentes ricos em 
magnésioPreparação dos reagentes

•Etapa Preliminar: 8; 9 e 10;

•Etapa I: 9; 10 e 11Ajuste do pH

•Tempos de: 30; 60 e 90 minutos em gradiente 
de 80s-1Agitação

•Por 2 horas
Sedimentação

•Determinação das concentrações de: pH; 
ortofosfatos, N-amoniacal e alcalinidadeColeta de amostras

•Em 3500 rpm por 3 minutos
Centrifugação

•Em estufa a 35ºC por 24 horas
Secagem

•Laboratórios específicos da UEL 
Análises de DRX, MEV e EDS
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Tabela 7 - Parâmetros determinados para o drenado bruto e após tratamento por 
precipitação química. 

Parâmetros Método  Drenado

Bruto 

Após 

Tratamento 

pH Potenciométrico (4500-H) X X 

Alcalinidade Titulação Potenciométrica (2320-B) X X 

Dureza Titulométrico (2340-C) X  

Nitrogênio Amoniacal Titulométrico (4500-NH3) X X 

Ortofosfatos Colorimétrico (4500-P) X X 

Série de Sólidos Gravimétrico (2540-C) X  

DQO  Refluxo fechado colorimétrico (5220-D) X  

 

4.5 ANÁLISE ESTATÍSTICA 

 

A análise estatística aplicada para os resultados de remoção de ortofosfatos 

e nitrogênio amoniacal foram realizadas no software Statistica 7, em que se utilizou a 

Análise de Variância (ANOVA), com nível de significância de α = 0,05 (p-valor<0,05). 

 

4.6 ANÁLISE DOS CRISTAIS FORMADOS 

 

4.6.1 Análise de Difração de Raios-X 

 

Após a secagem, as amostras foram armazenadas em recipientes de 

plásticos e então levadas ao Laboratório de Análises por Técnicas de Raios-X (LARX 

- UEL). 

O difratômetro utilizado da marca PANalytical modelo X´Pert PRO MPD, 

possui radiação CuKα com aplicação da técnica conhecida como θ-2θ. A tensão e a 

corrente usadas foram, respectivamente, 40 KV e 30 mA. O intervalo de varredura 2θ 

utilizado foi de 10 a 70º com passo angular de 0,04º. O tempo de contagem por ponto 

foi de 6,0 segundos. Para desprezar possíveis orientações preferenciais no processo 

de preparação das amostras, estas foram giradas ciclicamente durante o processo de 

medida com um período de 1 segundo. 
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A identificação das fases cristalinas foi realizada por meio da comparação do 

difratograma da amostra com o banco de dados do ICDD – International Centre for 

Diffraction Data (2003). 

 

4.6.2 Microscopia Eletrônica de Varredura e Espectroscopia de Energia Dispersiva 

 

As análises de microscopia eletrônica de varredura (MEV) e espectroscopia 

de energia dispersiva (EDS) foram aplicadas para avaliação da morfologia das 

partículas de estruvita e para obtenção do espectro completo da amostra, análise 

qualitativa dos constituintes. Estas análises foram realizadas no Laboratório de 

Microscopia Eletrônica e Microanálise (LMEM) da Universidade Estadual de Londrina. 

As amostras foram submetidas ao recobrimento com ouro, de forma que as imagens 

captadas fossem de boa qualidade. As imagens foram obtidas a partir do equipamento 

FEI Quanta 200. 
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5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

5.1 ENSAIOS PRELIMINARES 

 

Com o objetivo de avaliar a remoção de ortofosfatos e a formação de estruvita, 

selecionou-se, com base na literatura, os principais fatores que influenciam no 

processo, que foram o pH (8; 9 e 10), relação molar (Mg:P) (1:1; 4,5:1 e 8:1) e tempo 

de reação (30; 60 e 90 min). Definidos os fatores foi desenvolvido um planejamento 

fatorial 2³, com dois níveis e 4 pontos centrais. Os ensaios preliminares foram 

realizados utilizando inicialmente como fonte de magnésio MgCl2 e, posteriormente, 

para comparação foi usado o MgCO3. 

A partir dos resultados dos ensaios realizados, conforme o planejamento 

experimental foi realizado a análise de variância (ANOVA) para avaliar quais variáveis 

independentes (fatores) e suas interações são significativas em relação às variáveis 

respostas remoção de ortofosfatos e de nitrogênio amoniacal. De acordo com o 

planejamento experimental, foram definidos os seguintes fatores (variáveis 

independentes): pH (x1), tempo (x2) e relação molar (Mg:P) (x3). 

 

5.2 Ensaios utilizando MgCl2 como fonte de magnésio 

 

Nas Tabelas 8 e 9 são apresentados os valores da análise de variância para 

a variável resposta remoção de ortofosfatos e de nitrogênio amoniacal, 

respectivamente, para os ensaios usando cloreto de magnésio (MgCl2) como fonte de 

magnésio. 
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Tabela 8 - Análise de Variância (ANOVA) para a Etapa Preliminar utilizando MgCl2 
como reagente para a variável resposta remoção de ortofosfatos. 

Variáveis Soma dos 
Quadrados 

Graus de 
Liberdade 

Média dos 
Quadrados 

F-valor p-valor 

pH (x1) 16727,11 1 16727,11 2263,82 0,0 

Tempo (x2) 667,36 1 667,36 90,32 0,000012 

Rel. Molar (x3) 361,0 1 361,0 48,85 0,00011 

x1:x2 196,0 1 196,0 26,52 0,00087 

x1:x3 164,69 1 164,69 22,28 0,00015 

x2:x3 0,44 1 0,44 0,06 0,81* 

Falta de ajuste 306,25 1 306,25 41,44 0,0002 

Erro puro 59,11 8 7,39   

Total 18481,97 15    

*: Fatores não significativos (p-valor > 0,05) 

 

Tabela 9 - Análise de Variância (ANOVA) para a Etapa Preliminar utilizando MgCl2 
como reagente para a variável resposta remoção de nitrogênio. 

Variáveis Soma dos 
Quadrados 

Graus de 
Liberdade 

Média dos 
Quadrados 

F-
valor 

p-valor 

pH (x1) 6113,54 1 6113,54 2002,6 0,0 

Tempo (x2) 282,16 1 282,16 9242,7 1,1x10-5 

Rel. Molar (x3) 285,23 1 285,23 93,433 1,1x10-5 

x1:x2 192,89 1 192,89 63,188 4,6x10-5 

x1:x3 163,78 1 163,78 53,649 8,2x10-5 

x2:x3 128,68 1 128,68 42,153 1,9x10-4 

Falta de ajuste 163,79 1 163,79 53,655 8,2x10-5 

Erro puro 24,42 8 7,39   

Total da soma 
dos quadrados 

7354,52 15    

De acordo com a análise de variância constatou-se que todos os fatores para 

as duas variáveis respostas (remoção de ortofosfatos e nitrogênio amoniacal) são 

significativas ao nível de significância de 5% (p-valor<0,05). Os resultados mostraram 

que as interações entre as variáveis pH:tempo e pH:relação molar (x1:x2 e x1:x3) 

foram significativas (p-valor<0,05). A exceção foi a interação tempo:relação molar 

(x2:x3) para a variável resposta remoção de ortofosfatos. 

Através da análise estatística verificou-se que as variáveis independentes 

(pH, tempo e relação molar) avaliadas neste estudo são importantes para o processo 

de remoção de ortofosfatos e nitrogênio amoniacal, onde a variável pH (x1) 

apresentou a maior influência na remoção de ortofosfatos e nitrogênio amoniacal. 

Nos ensaios preliminares houve aumento na remoção de ortofosfatos de 

16,5% para 80,5% quando o pH aumentou de 8 para 10. A remoção de nitrogênio 

amoniacal também aumentou de 17,5% para 52% com a elevação do pH. SONG et 
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al. (2007) verificaram que o aumento do pH de 8 para 10,5 aumentava a eficiência de 

remoção de fosfatos, em pH 10,5 foi atingido 95% de eficiência. Contudo, ZHOU; WU 

(2012) afirmaram que em pH 10 a maioria dos íons NH+
4 é convertido em NH3 e, 

consequentemente, não favorece a formação de estruvita. Por isso em pH 10 ou 

maior, haveria a redução da remoção de fósforo, pelo menos na forma de estruvita. 

Além da variável pH, conforme a Tabela 8, as variáveis tempo (x2) e relação 

molar (x3) também foram significativas na remoção de ortofosfatos. Uludag-Demirer e 

Othman (2009) constataram que o excesso de magnésio é mais vantajoso para a 

remoção de ortofosfatos do que o nitrogênio amoniacal. 

Com a relação molar (Mg:P) 8:1, pH 10 e tempo de reação de 30 minutos, 

atingiu-se em média 90% de remoção de ortofosfatos. Por outro lado, para a condição 

de relação molar 1:1 (Mg:P), pH 10 e tempo de 30 minutos foi alcançado em média 

65% de remoção de ortofosfatos. No entanto, segundo Le Corre et al. (2009) há um 

limite de remoção de ortofosfatos independente do aumento da relação molar Mg:P, 

pois em uma relação alta pode ocorrer excesso de íons de magnésio no efluente. 

Rahaman et al. (2008) obtiveram remoção de ortofosfatos de 80% em relação 

molar Mg:P de 1,3:1 em 50 minutos de agitação, no entanto quando aumentaram esta 

relação para 1,6:1 o acréscimo na remoção foi insignificante. De acordo com estes 

autores, é possível obter eficiências de remoção de fosfatos maiores, utilizando uma 

menor quantidade de reagente, desde que a supersaturação dos compostos seja 

alcançada. 

Korchef et al. (2011), utilizando efluente sintético, obtiveram remoção de 92% 

de fosfatos em relação molar 5:1 (Mg:P) e pH 7,9. Por se tratar de efluente sintético 

este não apresenta íons que possam competir com a precipitação de estruvita, 

favorecendo então, uma elevada remoção de nutrientes principalmente via 

precipitação de estruvita. 

Stratful, Scrimshaw e Lester (2001), utilizando efluente sintético, investigaram 

as condições que influenciam a remoção de nutrientes, via precipitação de estruvita, 

e verificaram que na relação molar (Mg+2:NH+
4:PO-3

4) 1:1,6:1 em pH 10 houve em 

média 50% de remoção de nitrogênio amoniacal e 94% de remoção de fosfatos. As 

maiores eficiências foram verificadas em pH 10, independente da relação molar 

utilizada. 
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Liu et al. (2008) utilizando lixiviado de aterro sanitário para remoção de 

nitrogênio por precipitação de estruvita, verificaram que a relação molar ótima para 

remoção de nitrogênio amoniacal foi de 1,15:1:1 (Mg:N:P) e pH 9,5 onde obtiveram 

uma solução supersaturada e suficiente para precipitar estruvita. Vale ressaltar que 

neste estudo foi utilizado lixiviado de aterro sanitário e adicionado uma fonte de 

fosfatos devido às características do lixiviado, que apresentava baixa concentração 

de fósforo. 

A condição de pH 9, relação molar (Mg:P) 4,5:1 e tempo de 60 minutos 

alcançou uma eficiência de remoção de nitrogênio amoniacal de 30%. Diferentemente 

de Çelen e Turker (2001) que obtiveram remoção de nitrogênio amoniacal de 99% 

para a condição de pH 9, relação molar (Mg:N:P) 1,2:1:1,2 e tempo de reação de 40 

minutos. 

 

5.2.1 Ensaios com a fonte de magnésio MgCO3 

 

Com o objetivo de avaliar a influência da fonte de magnésio na remoção de 

ortofosfatos e formação de estruvita realizou-se ensaios com carbonato de magnésio 

(MgCO3). O MgCO3 foi escolhido devido a este reagente ser considerado de baixo 

custo comparado ao MgCl2. 

Os resultados da análise de variância obtidos para estes ensaios, usando 

MgCO3 como fonte de magnésio, são apresentados nas Tabelas 10 e 11, 

respectivamente,para as variáveis respostas remoção de ortofosfatos e de nitrogênio 

amoniacal. 
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Tabela 10 - Análise de Variância para a Etapa Preliminar, utilizando MgCO3 como 
reagente, para a variável resposta remoção de ortofosfatos. 

Variáveis Soma dos 
Quadrados 

Graus de 
Liberdade 

Média dos 
Quadrados 

F-valor p-valor 

pH (x1) 6123 1 6123 3918,76 0,0 

Tempo (x2) 175,56 1 175,56 112,36 0,000006 

Rel. Mol. (x3) 217,56 1 217,56 139,24 0,000002 

x1:x2 95,06 1 95,06 60,84 0,000052 

x1:x3 5,06 1 5,06 3,24 0,1 * 

x2:x3 7,56 1 7,56 4,84 0,0058 

Falta de ajuste 39,06 1 39,06 25,0 0,003 

Erro puro 12,5 8 1,56   

Soma dos 
quadrados 

6675,43 15    

*: Fatores não significativos (p-valor > 0,05). 

 

Tabela 11 - Análise de Variância para a Etapa Preliminar, utilizando MgCO3 como 

reagente, para a variável resposta remoção de nitrogênio amoniacal. 

Variáveis Soma dos 
Quadrados 

Graus de 
Liberdade 

Média dos 
Quadrados 

F-valor p-valor 

pH (x1) 2025 1 2025 2700 0,0 

Tempo (x2) 81 1 81 108 0,000006 

Rel. Mol. (x3) 600,25 1 600,25 800,33 0,0 

x1:x2 30,25 1 30,25 40,33 0,00022 

x1:x3 169 1 169 225,33 0,0 

x2:x3 0 1 0 0 1* 

Falta de ajuste 20,25 1 20,25 27 0,00082 

Erro puro 6 8 0,75   

Total da soma 
dos quadrados 

2931,75 15    

*:Fatores não significativos (p-valor > 0,05) 

Nas Tabelas 10 e 11 pode-se verificar que as variáveis independentes (pH, 

tempo de reação e relação molar) foram significativas em relação as variáveis 

respostas (remoção de ortofosfatos e nitrogênio amoniacal) quando utilizado MgCO3 

como fonte de Mg. As interações também foram significativas, exceto a interação entre 

pH e relação molar (x1:x3) para a variável resposta ortofosfatos. 

Do mesmo modo que os ensaios com MgCl2, os ensaios com MgCO3 também 

apresentaram as maiores eficiências em pH 10, onde obteve-se em média 70% de 

remoção de ortofosfatos. Enquanto que, para os ensaios em pH 8 atingiu-se uma 

eficiência média de 33%. Desta forma, pôde-se constatar que o aumento do pH 

influencia beneficamente a remoção de ortofosfatos independente da fonte de 

magnésio utilizada. 
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Lahav et al. (2013) utilizando magnésio presente na água do mar para 

precipitação de estruvita em drenado da desidratação de lodo por centrífuga 

verificaram que, com o aumento do pH até 10, foi possível reduzir a concentração de 

magnésio utilizada para precipitação devido a supersaturação do meio e, 

consequentemente, obter eficiências de remoção de fósforo acima de 90%. 

Com relação à remoção de nitrogênio amoniacal todas as variáveis 

independentes foram significativas, quanto as interações apenas a interação tempo e 

relação molar (x2:x3) não foi significativa. 

Do mesmo modo que para os experimentos utilizando MgCl2, como fonte de 

magnésio, no caso do MgCO3 verificou-se que as melhores eficiências foram obtidas 

em pH elevado (9 e 10), onde foram observadas eficiências de remoção de nitrogênio 

amoniacal entre 28% a 45%. LEE et al. (2003) utilizando um coproduto da produção 

de sal, como fonte de magnésio, para precipitação de estruvita, verificaram que as 

melhores eficiências de remoção de nitrogênio amoniacal também foram em pH 10. 

Além dos parâmetros remoção de ortofosfatos e nitrogênio amoniacal este 

estudo investigou a alcalinidade e o pH final do processo de remoção de fósforo, 

devido a sua importância nos efeitos de formação de estruvita. Nesta primeira etapa, 

o drenado da desidratação mecânica de lodo do digestor anaeróbio apresentou pH 

inicial de 7,8 e alcalinidade de 1185 mgCaCO3/L. 

Como o pH dos ensaios foi corrigido com NaOH, houve grande variação na 

concentração de alcalinidade. Para os ensaios com MgCl2 a concentração de 

alcalinidade variou entre 1386 a 2689 mgCaCO3/L e o pH final entre 7,8 a 9,8. Já 

quando utilizado MgCO3, a concentração de alcalinidade variou entre 1666 a 2805 

mgCaCO3/L e o pH final entre 8,1 a 10,3. 

O pH apresentou uma leve redução para todos os ensaios com MgCl2, que 

pode estar relacionado a característica de formação da estruvita, pois em seu 

processo de precipitação ocorre a liberação de íons H+ (LE CORRE et al., 2009). 

Segundo Liu et al. (2008) a taxa de remoção de fosfatos apresenta um limite 

quando ocorre o aumento na concentração de alcalinidade, possivelmente devido ao 

aumento da força iônica. 
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Liu et al. (2015) verificaram redução na remoção de fosfatos quando a 

concentração de alcalinidade passa de 2500 para 8000 mg/L. Porém, neste estudo a 

alcalinidade se manteve abaixo de 3000 mg/L, e assim esta variável não interferiu 

diretamente na remoção dos nutrientes. 

Em efluentes de digestores anaeróbios de lodo são encontradas elevadas 

concentrações de alcalinidade. Desta maneira, é recomendado utilizar o método de 

stripping de CO2 para elevação do pH, o que favorece a redução da alcalinidade, e 

contribui com a redução de custos com reagentes e da força iônica na solução (ZHAO 

et al., 2015). 

Com base nos resultados da Etapa Preliminar, visando obter maiores 

eficiências das variáveis respostas utilizou-se um novo planejamento onde os níveis 

da variável pH (x1) foram elevados para avaliar o efeito do aumento deste na remoção 

de ortofosfatos e nitrogênio amoniacal. Optou-se pela elevação somente da variável 

pH, pois esta é a principal variável que influencia nas variáveis respostas. Além disso, 

foi adicionado um novo fator: a fonte de magnésio. 

 

5.3 ETAPA I 

 

A Etapa I foi desenvolvida para avaliar a eficiência de remoção de ortofosfatos 

e nitrogênio amoniacal em valores de pH acima dos estudados na Etapa Preliminar. 

Neste planejamento a variável pH apresentou uma variação de 9; 10 e 11. Para as 

variáveis, tempo de mistura e relação molar foram mantidos os mesmos valores da 

Etapa Preliminar. Ainda nesta etapa, no planejamento fatorial adicionou-se uma nova 

variável, a fonte de magnésio utilizada (MgCl2 e MgCO3- variável x4). 

Nas Tabelas 12 e 13 pode-se verificar a análise de variância para as variáveis 

respostas: remoção de ortofosfatos e nitrogênio amoniacal na Etapa I. 
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Tabela 12 - Análise de Variância da Etapa I para a variável resposta Remoção de 
ortofosfatos. 

Variáveis Soma dos 
Quadrados 

Graus de 
Liberdade 

Média dos 
Quadrados 

F-valor p-valor 

pH (x1) 16516,53 1 16516,53 4467,105 0,0 

Tempo (x2) 69,03 1 69,03 18,67 0,00036 

Rel. Molar (x3) 236,53 1 236,53 63,973 0,0 

Fonte de 
magnésio(x4) 

0,03 1 0,03 0,008 0,92* 

x1:x2 5,28 1 5,28 1,428 0,24* 

x1:x3 148,78 1 148,78 40,24 0,000004 

x1:x4 488,28 1 488,28 132,062 0,0 

x2:x3 442,53 1 442,53 119,688 0,0 

x2:x4 294,03 1 294,03 79,524 0,0 

x3:x4 657,03 1 657,03 177,702 0,0 

Falta de ajuste 1199,69 6 199,95 54,078 0,0 

Erro puro 70,25 19 4,28   

Total da soma 
dos quadrados 

20128,00 35    

*: Fatores não significativos (p-valor > 0,05). 

 

Tabela 13 - Análise de Variância da Etapa I para a variável resposta Remoção de 

nitrogênio amoniacal. 

Variáveis Soma dos 
Quadrados 

Graus de 
Liberdade 

Média dos 
Quadrados 

F-valor p-valor 

pH (x1) 2595,196 1 2595,196 670,7255 0,0 

Tempo (x2) 407,143 1 407,143 105,2256 0,000014 

Rel. Molar (x3) 184,845 1 184,845 47,7730 0,0015 

Fonte de 
magnésio(x4) 

66,217 1 66,217 17,1138 0,0047 

x1:x2 0,068 1 0,068 0,0176 0,49* 

x1:x3 200,553 1 200,553 51,8328 0,000063 

x1:x4 2,359 1 2,359 0,6096 0,27* 

x2:x3 614,392 1 614,392 158,7890 0,000001 

x2:x4 51,22 1 51,22 13,2376 0,0092 

x3:x4 137,641 1 137,641 35,5732 0,000035 

Falta de ajuste 1091,315 6 181,886 47,0082 0,000001 

Erro puro 73,515 19 3,869   

Total da soma 
dos quadrados 

5424,465 35    

*: Fatores não significativos (p-valor > 0,05). 

De acordo com a Tabela 12 para a variável resposta remoção de ortofosfatos, 

verificou-se que as variáveis independentes (pH, tempo de reação e relação molar) 

são significativas, exceto a variável fonte de magnésio (x4), porém esta variável torna-

se importante para o processo de remoção visto as suas interações significativas com 

as demais variáveis. Dentre as interações de segunda ordem verificou-se que a 

interação entre as variáveis pH e tempo (x1:x2) não foi significativa 
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Na Tabela 13 constata-se que todas as variáveis independentes (pH, tempo 

de reação e relação molar) para a variável resposta remoção de nitrogênio amoniacal 

foram significativas, com isso confirma-se a importância destas variáveis para 

remoção de ortofosfatos e nitrogênio amoniacal. Em relação às interações verificou-

se que as interações entre pH e tempo (x1:x2) e pH e fonte de magnésio (x1:x4) não 

foram significativas. 

Vale ressaltar que para todos os ensaios realizados nesta Etapa a eficiência 

de remoção de ortofosfatos aumentou de 40,5% para 81,5% conforme o pH aumentou 

de 9 para 11. Possivelmente, devido ao fato, de que outros compostos podem ter sido 

formados e precipitados junto com os ânions PO4
-3 (STUMM; MORGAN, 1996). 

Na Figura 5 é mostrada a interação entre as variáveis pH e a relação molar 

(x1:x3), para a variável resposta Remoção de Ortofosfatos. Na Figura 6 é apresentada 

a mesma interação (x1:x3), porém para a variável resposta Remoção de Nitrogênio 

Amoniacal. 

Figura 5 – Gráfico de interação entre as variáveis pH (9 e 11) e relação molar Mg:P 
(RM - 1:1 e 8:1) para a variável resposta Remoção Ortofosfatos (%) na Etapa I. 
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Figura 6 – Gráfico de interação entre as variáveis pH (9 e 11) e relação molar Mg:P 
(RM - 1:1 e 8:1) para variável resposta Remoção de Nitrogênio Amoniacal (%), na 
Etapa I. 

 

Como se pode observar nas Figuras 5 e 6, quando foi utilizado o maior nível 

para a variável pH (11) atingiu-se as melhores eficiências de remoção de ortofosfatos 

e nitrogênio amoniacal, aproximadamente 88,9% e 31,3%, respectivamente. 

Quando relação molar foi aumentada em pH 9 não houve diferença 

significativa para a remoção de ortofosfatos. No entanto, em pH 11 a remoção de 

ortofosfatos aumentou, mesmo quando a relação molar foi de 1:1 (Mg:P). Verificou-se 

que a maior eficiência de remoção foi obtida no nível +1 (pH 11 e RM 8:1) para ambas 

variáveis independentes (pH e relação molar). 

Em relação à variável resposta Remoção de Nitrogênio Amoniacal, pode-se 

observar que as melhores eficiências de remoção foram atingidas em pH 11, porém 

quando aumentou-se a relação molar de 1:1 para 8:1, nesta faixa de pH, as remoções 

de nitrogênio amoniacal foram similares. 

Como pode ser observado (Figuras 5 e 6), nos ensaios com pH 11 houve as 

melhores eficiências de remoção de ortofosfatos e nitrogênio amoniacal. Do mesmo 

modo, Huang, Liu e Ding (2015) obtiveram eficiência de remoção de fósforo total de 

96% em pH 10. Além disso, os mesmos autores afirmam que, em valores de pH acima 
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de 10 e com a presença de Ca2+ a remoção de fósforo na forma de hidroxiapatita foi 

favorecida, pois compete com a formação de estruvita durante o processo de 

precipitação em efluentes reais, que contém grande variedade de íons. 

Segundo Song et al. (2007) a eficiência de remoção de fósforo aumenta na 

faixa de pH 8,0 a 9,5 e mantém-se estável a 90% na faixa de pH de 9,5 a 11, depois 

diminui rapidamente de 90% para 40% na faixa de pH de 11 a 12. Isto ocorre devido 

ao fato da solubilidade da estruvita diminuir com o aumento do pH, e aumentar 

novamente quando o pH atinge faixas superiores a 11. 

Saidou et al. (2009) afirmam que quando o pH aumenta de 7 para 9 ocorre 

um aumento nas espécies de HPO4
2-, sendo este a principal forma de fosfato para 

precipitação de estruvita e, consequentemente, resulta em um aumento na eficiência 

de remoção de fosfatos. 

A interação significativa verificada entre as variáveis tempo de reação e fonte 

de magnésio (x2:x4) pode ser observada nas Figuras 7 e 8. 

 

Figura 7 - Gráfico de interação entre as variáveis tempo (30 e 90 min) e fonte de 
magnésio (MgCO3 e MgCl2) para a variável resposta remoção de Ortofosfatos (%). 
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Figura 8 – Gráfico de interação entre as variáveis tempo (30 e 90 min) e fonte de 
magnésio (MgCO3 e MgCl2)para a variável resposta Remoção de Nitrogênio 
Amoniacal (%). 

 

De modo geral, é possível observar que para a variável resposta remoção de 

ortofosfatos ocorreu a melhor eficiência no tempo de reação de 30 minutos coma fonte 

de magnésio MgCl2. Isto pode indicar que o processo de precipitação com MgCl2 é 

rápido, devido a rápida dissociação dos íons Mg2+ e sua ligação com os compostos 

PO4
-3 e NH4

+. Já quando utilizou-se o MgCO3, a melhor eficiência ocorreu no tempo 

de reação de 90 minutos, por se tratar de um reagente que necessita de maior tempo 

para dissociação de seus íons (MUNCH; BARR, 2001). 

De fato, quando foi utilizado o reagente MgCO3 com o tempo de 90 minutos, 

este apresentou eficiência média de remoção de ortofosfatos de 62,9%, e no caso do 

MgCl2 a eficiência de remoção foi de 56,8%. Com base neste resultado pode-se 

concluir que nesta condição é mais interessante utilizar MgCO3, visto seu menor custo. 

Por outro lado, para aplicações a serem desenvolvidas em um curto espaço de tempo, 

o reagente MgCl2 é o mais viável devido ao seu rápido processo de dissociação. 

Song et al. (2007) obtiveram remoção de ortofosfatos de até 90% em pH na 

faixa de 9 a 11 e tempo de reação de 15 minutos, para efluente sintético de 

suinocultura, e MgCl2 como fonte de magnésio. Com isso, estes autores afirmaram 
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que esta pequena faixa de tempo foi o suficiente para o processo se estabilizar e 

atingir o máximo de remoção de fosfatos. 

Em relação à variável resposta remoção de nitrogênio amoniacal para a 

variável tempo de reação no nível -1 (30 minutos) as eficiências de remoção foram de 

aproximadamente 18% para as duas fontes de magnésio, porém quando aumentou o 

tempo de reação para 90 minutos a maior eficiência foi de 28,4% quando utilizou-se 

MgCl2. 

Escudero et al. (2015) utilizando uma mistura de efluentes tratados via 

processo anaeróbio, obtiveram 96% de eficiência de remoção de nitrogênio amoniacal 

em cerca de 30 segundos de reação, e pH 9. Porém os efluentes utilizados no estudo 

de Escudero et al. apresentavam concentrações de nitrogênio amoniacal maiores que 

2000mg/L, o que favorece a remoção deste. 

A melhor eficiência de remoção de ortofosfatos quando utilizou-se MgCO3 foi 

em média de 62,9%, no tempo de reação de 90 minutos. Xavier et al. (2014) utilizando 

sobrenadante de digestor anaeróbio de lodo e fonte de magnésio alternativa, 

Mg(OH)2, obtiveram 97,4% e 98,3% de remoção de fosfatos em pH 8 e 10, 

respectivamente. Estes autores utilizaram o processo de stripping de CO2 para 

remoção de alcalinidade antes da precipitação de estruvita, o que favorece a redução 

da força iônica e em consequência a formação de estruvita relativamente pura. 

Em relação à remoção de nitrogênio amoniacal, para a fonte de magnésio 

MgCO3 a eficiência média foi de 23%. Shin e Lee (1998), utilizando água do mar como 

fonte de magnésio para precipitação de estruvita removeram de 62% a 72% de 

nitrogênio amoniacal em efluente de indústria de refrigerante, e a remoção de fósforo 

total foi de 95% a 99%. Estes resultados foram obtidos em pH 10,5 e tempo de reação 

de 60 minutos. 

Observa-se nas Figuras 9 e 10 a interação entre as variáveis relação 

molar:fonte de magnésio (x3:x4) para as variáveis respostas remoção de ortofosfatos 

e de nitrogênio amoniacal, respectivamente. 
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Figura 9 - Interação entre as variáveis relação molarMg:P (RM - 1:1 e 8:1) e fonte de 
magnésio (MgCO3 e MgCl2) para a variável resposta remoção de ortofosfatos (%). 

 

Figura 10 -Interação entre as variáveis relação molar Mg:P (RM - 1:1 e 8:1) e fonte 
de magnésio (MgCO3 e MgCl2) para a variável resposta remoção de nitrogênio 
amoniacal (%). 

 

A partir da Figura 9 pode-se observar um aumento da remoção de ortofosfatos 

quando utilizado a relação molar em 8:1, com MgCl2, como fonte de magnésio. Nesta 
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interação a melhor eficiência foi alcançada nas condições de 8:1 (Mg:P) e com MgCl2. 

Porém, na relação molar 1:1 a melhor eficiência de remoção de ortofosfatos ocorreu 

com o uso de MgCO3. 

Em relação a segunda variável resposta, ocorreu novamente a melhor 

eficiência nas condições de relação molar 8:1 e o uso do MgCl2 como fonte de 

magnésio, onde a remoção de nitrogênio amoniacal foi de aproximadamente 28%. No 

caso da relação molar 1:1 não houve diferença de remoção para ambas as fontes de 

magnésio. 

Quando foi utilizada a relação molar 1:1 obteve-se em média 54% de remoção 

de ortofosfatos com o reagente MgCl2. Stratful, Scrimshaw e Lester (2001) obtiveram 

eficiência de remoção de 88% de ortofosfatos em relação molar (Mg:P:N) 1:1:1,9 e pH 

10. Estes autores afirmaram que removeram os nutrientes na forma de estruvita, 

porém utilizaram um efluente sintético que favorece a nucleação homogênea. 

Vale ressaltar que, para a maior relação molar (Mg:P) e MgCl2 como fonte de 

magnésio, ocorreu o aumento das eficiências de remoção de ortofosfatos e de 

nitrogênio amoniacal. Da mesma maneira, Ledesma (2011) observou em seu estudo 

que as remoções de fósforo do esgoto sanitário variaram de 1 a 96% quando a 

concentração de magnésio foi de 1,1 a 3 mM e pH entre 8 e 10,5. Deste modo, há 

uma tendência em aumentar a remoção de fósforo quando se aumenta a 

disponibilidade de magnésio e o valor de pH. 

Ainda, foi possível observar que, em relação ao nitrogênio amoniacal, as 

melhores eficiências foram obtidas na Etapa Preliminar. Isso pode estar relacionado 

ao fato de terem sido testados valores mais altos de pH na etapa 1, o que desloca o 

equilíbrio NH3/NH4
+ favorecendo o aumento das concentrações de nitrogênio na forma 

de NH3, com consequente redução da disponibilidade de NH4
+  dificulta a precipitação 

de estruvita (WANG et al., 2005). 

El Diwani et al. (2007) verificaram que a melhor eficiência de remoção de 

nitrogênio amoniacal e formação de estruvita do sobrenadante de digestor anaeróbio 

de lodo foram obtidas na faixa de pH entre 9,6 a 10, e diminuíram substancialmente 

em pH 11. 
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Do mesmo modo que para a Etapa Preliminar realizou-se também na Etapa I 

as análises de alcalinidade e pH final. Como se sabe o drenado da desidratação 

mecânica do lodo de digestor anaeróbio utilizado nesta etapa foi da segunda coleta e 

este apresentou concentração de alcalinidade de 1342 mgCaCO3/L e pH 8,7. Após a 

correção do pH com NaOH (1N) e o período de reação, estes ensaios apresentaram 

uma variação de alcalinidade entre 1360 a 2875 mgCaCO3/L e para o pH as faixas 

variaram entre 8,4 a 11,2. 

 

5.4 ANÁLISES DE DIFRAÇÃO DE RAIO-X 

 

As análises de Difração de Raio-X foram realizadas no Laboratório de 

Análises por Técnicas de Raios-X/UEL. Para estas análises foram selecionadas as 

amostras que apresentaram as maiores eficiências de remoção de ortofosfatos. Na 

Figura 11 é apresentada uma imagem do precipitado formado após o processo de 

secagem. 

Figura 11 - Precipitado formado após o processo de secagem. 

 

Fonte: Autoria Própria 

Na Tabela 14 estão relacionados os ensaios da Etapa Preliminar, e as 

respectivas condições para os quais foram realizadas as análises de DRX, com o uso 

MgCl2 como fonte de magnésio, onde foi possível verificar a presença de estruvita nos 

ensaios 4, 7 e 8. Enquanto o ensaio 6 apresentou apenas um pico característico da 

estruvita. 
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Tabela 14 - Eficiências de remoção de P-PO4 e N-NH4 e resultados da análise de DRX 
para ensaios utilizando como fonte de magnésio MgCl2 – Etapa preliminar. 

Teste Condição E% P-PO4 E% N-NH4 Análise DRX 

pH Tempo RM  

1 8 30min 1:1 9 16 - 

2 10 30min 1:1 65 24 - 

3 8 90min 1:1 20 17 - 

4 10 90min 1:1 80 63 Estruvita 

5 8 30min 8:1 3 17 - 

6 10 30min 8:1 90 62 Somente 1 pico 

7 8 90min 8:1 32 20 Estruvita 

8 10 90 min 8:1 87 66 Estruvita 

Na Figura 12, pode ser observado os difratogramas das análises de DRX dos 

testes 4, 6, 7 e 8 da Etapa preliminar. Os difratogramas dos testes 4 e 7 apresentam 

diversos picos que se referem a estruvita. O teste 6 apresenta apenas um pico de 

estruvita, enquanto o teste 8 apresenta picos discretos. 
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Figura 12 –Difratograma de raios – X dos testes 4, 6, 7 e 8 da Etapa preliminar. 

 

Conforme demonstrado na Figura 12 constata-se que as condições utilizadas 

para o Teste 4 (pH 10; tempo de reação 90 minutos e relação molar Mg:P 1:1) foram 

suficientes para atingir os dois propósitos deste trabalho que foram: a remoção de 

ortofosfatos e produção de estruvita. 

Song et al. (2007) constataram que a maior produção de estruvita ocorreu em 

uma faixa de pH entre 9,5 a 10,5, onde obtiveram remoção de 93% de ortofosfatos. A 

faixa utilizada para a remoção de ortofosfatos atende também a faixa adequada para 

formação de estruvita, pois segundo Snoeyink e Jenkins (1980) a solubilidade da 

estruvita diminui com o aumento do pH de 8 a 10 e aumenta novamente em pH 

superior a 11. 

Uysal et al. (2010) obtiveram uma remoção de 95% e 89,35% para 

ortofosfatos e nitrogênio amoniacal, respectivamente, a partir do efluente do digestor 

anaeróbio de lodo, onde atingiram a precipitação de estruvita, em condição 1,5:1:1 e 

pH 9. Isso, mostra que as faixas de pH aplicadas (8; 9 e 10) são encontradas na 

literatura e podem favorecer a precipitação de estruvita. 

Para a fonte de magnésio MgCO3, não foi identificado nenhum pico de 

estruvita, nas faixas de pH, tempo de mistura e relação molar estudadas, como pode 
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ser observado na Tabela 15, onde são mostradas as análises de DRX para os Testes 

6 e 7. 

Tabela 15 - Eficiências de remoção de P-PO4 e N-NH4 e da análise de DRX quando 
utilizou como fonte de magnésio MgCO3.- Etapa preliminar 

Teste Condição E% P-PO4 E% N-

NH4 

Análise DRX 

pH Tempo RM  

1 8 30min 1:1 23 8 - 

2 10 30min 1:1 65 19 - 

3 8 90min 1:1 30 7 - 

4 10 90min 1:1 68 28 - 

5 8 30min 8:1 27 11 - 

6 10 30min 8:1 73 40 Mg5(CO3)4(OH)2 (H2O)4 

7 8 90min 8:1 43 15 Mg5(CO3)4(OH)2 (H2O)4 

8 10 90 min 8:1 73 44 - 

Na Figura 13 são apresentados os difratogramas dos Testes 6 e 7 com o uso 

de MgCO3, como fonte de magnésio, na Etapa preliminar. Porém, como pode ser 

observado, a partir dos picos presentes nos difratogramas não foi identificado 

estruvita, somente a presença de MgCO3. 

Figura 13 – Difratograma de raios – X do teste 6 e 7  da Etapa preliminar. 

 

A não formação de estruvita nos ensaios em que se utilizou MgCO3, pode ser 

devido ao fato do reagente utilizado ser de baixa pureza e difícil dissociação de seus 

íons. A presença de outros elementos na fonte de magnésio pode levar a formação 

de outros compostos em vez de estruvita. 
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Na Etapa I também realizou-se as análises de DRX para as duas fontes de 

magnésio. Em ambos os ensaios com MgCO3 e MgCl2 que foram submetidos ao DRX 

não foram encontrados a presença de estruvita em seus difratogramas. Na Tabela 16 

encontram-se os respectivos resultados de remoção de ortofosfatos e nitrogênio 

amoniacal. 

 

Tabela 16 - Eficiências de remoção para P-PO4 e N-NH4, bem como as análises de 
DRX para a Etapa I. 

Teste Condição E% P-PO4 E% N-NH4 Análise DRX 

pH Tempo RM Fonte 
Mg 

1 9 30min 1:1 MgCO3 52 14,1 - 

2 11 30min 1:1 MgCO3 76 23,1 - 

3 9 90min 1:1 MgCO3 41 8,7 - 

4 11 90min 1:1 MgCO3 79 33,7 Mg5(CO3)4(OH)2 (H2O)4 

5 9 30min 8:1 MgCO3 22 11,3 Mg5(CO3)4(OH)2 (H2O)4 

6 11 30min 8:1 MgCO3 84 23,2 Mg5(CO3)4(OH)2 (H2O)4 

7 9 90min 8:1 MgCO3 50 11,9 - 

8 11 90min 8:1 MgCO3 77 35,8 - 

9 9 30min 1:1 MgCl2 38,5 2,9 - 

10 11 30min 1:1 MgCl2 84 40,2 Não identificado 

11 9 90min 1:1 MgCl2 16 5,4 - 

12 11 90min 1:1 MgCl2 73 26 Não identificado 

13 9 30min 8:1 MgCl2 41 8 - 

14 11 30min 8:1 MgCl2 95 22,1 - 

15 9 90min 8:1 MgCl2 38 39 - 

16 11 90min 8:1 MgCl2 95 41,2 Não identificado 

A Figura 14 apresenta os difratogramas dos Testes 6 e 10, em que foram 

utilizados como fonte de magnésio, respectivamente MgCO3 e MgCl2. 

 

Figura 14–Difratograma de raios – X dos testes 6 e 10 da Etapa I. 
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Já para os ensaios que utilizaram MgCl2 também não foram identificados a 

presença de estruvita, além disso, não foi possível uma identificação do composto 

precipitado, sendo necessário análises mais específicas para obter maiores 

informações da amostra.  

Song et al. (2007) verificaram que para pH maior ou igual a 11 a precipitação 

de estruvita era prejudicada. Uma razão é que a presença de íons Mg2+ é reduzida 

para ocorrer a cristalização de estruvita e também ocorre a conversão de NH+
4 em 

NH3, que não pode ser removido na forma de estruvita. 

Hao et al. (2008), utilizando efluente sintético, observaram que a produção de 

estruvita ocorreu melhor em pH 7,5 e a partir da elevação do pH até 10,5 havia uma 

diminuição gradual em sua formação, por outro lado em pH>10,5 ocorria redução 

abrupta de estruvita na solução. 

RAHMAN et al. (2014) afirmaram que o aumento do pH produz núcleos mais 

densos podendo ser a causa da produção de cristais de estruvita menores. Valores 

de pH acima de 10 no processo de precipitação não são apenas responsáveis por 

partículas menores, mas também por diferentes tamanhos de cristais. Por outro lado, 

o maior tempo de contato do cristal pode aumentar o seu tamanho significativamente. 

Nota-se na literatura, de modo geral, que a remoção de ortofosfatos, por meio 

da precipitação de estruvita, resulta em melhores eficiências em pH<10. Já em 

soluções de pH 11 levariam a redução de sua eficiência, sendo assim, pode-se 

observar neste trabalho que houve a remoção de fósforo em todas as faixas de pH 

estudadas, porém a precipitação da estruvita ocorreu somente em uma faixa de pH 

menor ou igual a 10. De acordo com Wild et al. (1997) a formação de estruvita ocorre 

de maneira distinta, devido cada efluente estudado apresentar características como a 

solubilidade e equilíbrio químico diferentes. 

 

5.5 ANÁLISES DE MEV E EDS 

 

As análises de MEV e EDS foram realizadas para o Teste 4 da Etapa 

Preliminar, onde nesta foi constatado a presença de estruvita por meio da análise de 

DRX. Assim, estas análises fornecem mais informações da amostra e, além disso, 
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indica a presença de outros íons. As Figuras 15, 16 e 17 mostram as imagens dos 

cristais formados e os espectrogramas. 

O precipitado analisado apresentou formas características da estruvita, 

comprovando os resultados do DRX. Nas imagens nota-se a presença de estruturas 

com fissuras, que podem estar relacionadas ao processo de moagem da amostra 

após a secagem em estufa. 

Nos espectrogramas do EDS foram verificadas elevadas concentrações dos 

elementos magnésio e fósforo, que são constituintes da estruvita, enquanto as 

concentrações de nitrogênio foram baixas. É importante salientar que no caso do 

nitrogênio, devido ao seu baixo peso molecular, o equipamento utilizado para o EDS 

pode não dectectá-lo adequadamente. Além disso, a análise de EDS identificou a 

presença dos elementos: cálcio, oxigênio e ferro. Pelo fato de ter usado um efluente 

real, detectou-se a presença de diferentes elementos em sua constituição. 

Ainda, por meio dos espectrogramas verificou-se que o elemento que 

apresentou a maior concentração foi o oxigênio, que também está presente na fórmula 

química da estruvita. Outro elemento encontrado nas amostras foi o carbono. 
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Figura 155 - MEV e EDS dos sólidos coletados na amostra do teste 4, nas seguintes 
condições: pH: 10; tempo de reação: 90 minutos; RM: 1:1 com o uso de MgCl2. 
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Figura 166 - MEV e EDS dos sólidos coletados na amostra do teste 4, nas seguintes 
condições: pH: 10; tempo de reação: 90 minutos; RM: 1:1 com o uso de MgCl2. 
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Figura 177 - MEV e EDS dos sólidos coletados na amostra do teste 4, nas seguintes 
condições: pH: 10; tempo de reação: 90 minutos; RM: 1:1 com o uso de MgCl2. 
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6 CONCLUSÃO 

 

Com base no estudo, para avaliar a remoção de ortofosfatos e nitrogênio 

amoniacal do drenado da desidratação mecânica (centrífuga) de lodo de digestor 

anaeróbio, conclui que: 

- os fatores avaliados - pH, tempo de mistura, relação molar e fonte de 

magnésio, conforme a análise de variância (ANOVA), são significativos na remoção 

de ortofosfatos na presença dos íons magnésio e nitrogênio. Dentre os fatores 

avaliados o pH foi o mais significativo para o processo;  

- com relação às fontes de magnésio utilizadas verificou-se em alguns 

ensaios, que o reagente MgCO3 apresentou eficiências de remoção de ortofosfatos e 

nitrogênio amoniacal iguais ou até superiores ao MgCl2; 

- a formação de estruvita, a partir da inserção de íons de magnésio, foi 

observada apenas quando utilizou-se o reagente MgCl2e pH do meio menor ou igual 

a 10. Para o reagente MgCO3 não foram observados sais de estruvita, possivelmente 

devido a baixa pureza deste reagente e aos íons CO3
-, que competem com os íons 

que compõem a estruvita e formam outros compostos; 

- não foi observada a formação de estruvita em estudos com pH acima de 10. 
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