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Resumo da Tese apresentada à COPPE/UFRJ como parte dos requisitos necessários 

para a obtenção do grau de Doutor em Ciências (D.Sc.) 

 

AVALIAÇÃO DAS TÉCNICAS ELETROLÍTICAS DE ELETROCOAGULAÇÃO-

ELETROFLOTAÇÃO E ELETRO-OXIDAÇÃO SEPARADAS E CONJUGADAS 

APLICADAS NO TRATAMENTO DE LIXIVIADOS 

 

Amarildo de Oliveira Ferraz 

 

Abril/2019 

 

Orientadores: Cláudio Fernando Mahler 

                Achilles Junqueira Bourdot Dutra  

                João Paulo Bassin 

 

Programa: Engenharia Civil 

 

           A política de resíduos sólidos tem gerado lixões ou sanitários, com produção de 

lixiviados por décadas, que são de difícil tratamento. Nesse trabalho avaliaram-se as 

técnicas eletrolíticas no tratamento dos lixiviados dos aterros BR/RJ 01, BR/RJ 02 

(concentrado da nano filtração) e BR/RJ 03 (concentrado da osmose inversa); visando 

a remoção da demanda química de oxigênio (DQO). Nos ensaios iniciais, aplicou-se a 

eletrocoagulação-eletroflotação (ECF) com eletrodos de alumínio (Al) no tratamento 

dos lixiviados dos aterros BR/RJ 01 e BR/RJ 02, obtendo-se 50 a 64% de remoção da 

DQO com densidade de corrente (DC) de 30 A/m2. Em uma segunda fase avaliaram-

se os ensaios de eletro-oxidação (EO) com eletrodos de aço inox, titânio (Ti) e Ti 

dopado com óxido de rutênio (Ti-RuO2), obtendo-se 43 a 54% de remoção da DQO 

com DC de 331 A/m2. Em uma terceira fase, foram aplicados os processos conjugados 

e simultâneos em reator único (com DCs ótimas), com uso de eletrodos de Al na ECF 

e eletrodos de aço inox, titânio e Ti-RuO2 na EO, tendo a ECF com eletrodos de Al e 

na EO eletrodos de Ti-RuO2 a melhor remoção da DQO com 79%. Na quarta fase, 

utilizou-se processos conjugados e simultâneos em reatores separados (com DCs 

ótimas) com os eletrodos de Al na ECF e Ti-RuO2 na EO, com remoção da DQO de 

87%. No tratamento dos lixiviados, foram avaliados ainda o teor de sólidos, água e 

teor de metais na escuma, mostrando que os dois processos removem metais 

pesados do lixiviado e que a escuma da tem baixo teor de água. 
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requirements for the degree of Doctor of Science (D.Sc.) 

 

EVALUATION OF ELECTROLITICAL TECHNICS OF ELECTROFLOCULATION-

ELECTROFLOTATION AND ELECTROOXIDATION SEPARATED AND 

CONJUGATED APPLIED IN LEACHATES TREATMENT 
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Department: Civil Engineering 

 

          The current solid waste policy had generated many dumps or sanitary landfills, 

with leachate generation for decades that is difficult to treat due the continuous 

degradation of the organic matter, with considerable changes on quality in the life of 

the landfill. This work evaluated the electrolytic techniques applied in the treatment of 

the leachate of BR/RJ 01, BR/RJ 02 (nanofiltration concentrate) and BR/RJ 03 (reverse 

osmosis concentrate) landfills; aiming the removal of chemical oxygen demand (COD). 

In initial assays electrocoagulation-electroflotation (ECF) with aluminum electrodes (Al) 

was applied in leachate treatment of BR/RJ 01 and BR/RJ 02 landfills, obtaining 50 to 

64% of COD removal with best current density (CD) of 30 A/m2. In a second phase 

applying electro-oxidation (EO) assays with stainless steel (SS), titanium (Ti) and 

titanium doped with ruthenium oxide (Ti-RuO2) electrodes, yielding 43 to 54% of COD 

removal with best CD of 331 A/m2. In a third phase, conjugated and simultaneous 

processes were applied in a single reactor with best CDs, with Al electrodes in ECF 

and EO with SS, Ti and Ti-RuO2 electrodes, showing that ECF with Al electrodes and 

EO with Ti-RuO2 electrodes yield the best COD removal of 79%. In the fourth phase, 

conjugated and simultaneous processes were applied with the best CDs in separate 

reactors with Al electrodes in ECF and Ti-RuO2 in EO, with COD removal of 87%. In all 

process’s solids, water and metals content in the scum were also evaluated, showing 

that both processes remove heavy metals and generated scum have low content of 

water. 
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1- INTRODUÇÃO 

 

Em julho de 2010, foi assinada a Política Nacional de Resíduos Sólidos (PNRS, 2010), 

que, após uma longa espera, de aproximadamente 10 anos em tramitação no 

congresso, anunciou uma nova fase de compreensão e atitudes frente ao problema de 

geração e disposição de resíduos sólidos. Essa política e a legislação que dela advém 

deveriam nortear o presente e o futuro da disposição de resíduos das cidades e 

entidades privadas em nosso país. 

 

No Brasil, apenas recentemente os aterros sanitários têm sido utilizados como 

principal forma de disposição final de resíduos sólidos. Segundo levantamentos atuais 

(SNIS, 2015; SINIS, 2017; ABRELPE, 2018) nos municípios brasileiros menores, ainda 

predomina a disposição direta dos resíduos no solo, os conhecidos “lixões” ou 

vazadouros a céu aberto, que não têm qualquer consideração quanto à proteção do 

meio ambiente e à saúde humana, ou ainda vazadouros controlados, como uma 

tentativa de transformar os antigos vazadouros a céu aberto em sistemas mais 

controlados, mesmo sem solucionar o passivo ambiental do passado. Essa disposição, 

em vazadouros a céu aberto, ocorre em função da falta de recurso das cidades, e de 

interesse dos prefeitos e suas equipes no tema, uma vez que aterros sanitários e 

política correta de coleta, tratamento e disposição de resíduos geram poucos votos.  

Dados de 2017 levantados pelos SINIS, informavam que no Brasil 2052 municípios 

enviaram os resíduos para aterro teoricamente sanitário, 601 municípios enviaram os 

resíduos para vazadouros parcialmente controlados e 1071 municípios enviaram os 

resíduos para vazadouros, sendo que 1846 municípios não informaram ao Ministério 

das Cidades o destino de seus resíduos, ou seja, provavelmente o total de municípios 

que enviaram seus resíduos para vazadouros em 2017 pode ter chegado a 2917 

municípios. 

 

Já em 1954 a lei n° 2312, regulamentada pelo decreto 29.974-A de 1961, definia que 

os resíduos sólidos urbanos não poderiam ser destinados a locais que pudessem 

trazer prejuízos à saúde humana. Naquela época já havia um direcionamento para a 

destinação ambientalmente correta dos resíduos sólidos urbanos. Essa proibição foi 

reforçada em 1981 pela Política Nacional de Meio Ambiente (Lei 6.938/1981) e em 

2007 pela Política Nacional de Saneamento Básico (Lei 11.445/2007). A Política 

Nacional de Resíduos Sólidos de 2010 foi mais direta e definiu sobre o fechamento 

dos vazadouros, sendo determinado o encerramento desta prática em todos os locais 

que abrigam tal forma de disposição no Brasil até o ano de 2014, porém muitos 

http://www.planalto.gov.br/ccivil_03/leis/L6938.htm
http://www.planalto.gov.br/ccivil_03/_ato2007-2010/2007/Lei/L11445.htm
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municípios não o fizeram até a atualidade, pois ainda não “têm” condições de atender 

essa exigência. 

 

A determinação do fechamento de todos os vazadouros criou uma demanda nova para 

os especialistas e para a sociedade interessada no futuro e nas possibilidades de 

utilização destas áreas a muitos anos destinadas ao recebimento de resíduos sem 

nenhuma segregação ou tratamento. A política antes comentada, em função de 

ponderar sobre uma “destinação economicamente viável”, acaba por estimular a 

destinação dos resíduos sólidos urbanos para aterros, como aconteceu no Estado do 

Rio de Janeiro, onde os planos de manejo de resíduos de boa parte dos municípios 

direcionaram os seus resíduos urbanos para os aterros sanitários e vazadouros 

controlados, sendo que ainda existem várias pequenas cidades que enviam seus 

resíduos para vazadouros. 

 

O atendimento às novas exigências demandadas compreende mudanças nas práticas 

atuais de disposição e intensifica a necessidade de tratamento ambientalmente 

adequado dos resíduos, mesmo considerando os aterros sanitários como os seus 

destinos. Uma segregação simplificada dos resíduos orgânicos, evitando que os 

mesmos sejam dispostos em aterros ainda não tem uma fácil aceitação pelos gestores 

das cidades. Esse manejo, porém, como uma simples compostagem dos resíduos, já 

evitaria grande parte da poluição ambiental e prejuízos causados pelos aterros. 

 

No Brasil, mais de metade, em peso, dos Resíduos Sólidos Urbanos (RSU), é 

composto por matéria orgânica (D’ALMEIDA & VILHENA, 2000; MORAVIA, 2010; 

SOUZA, 2012). O processo de decomposição dessa matéria orgânica gera gases com 

potencial de contaminação do ar e um lixiviado líquido de difícil biodegradabilidade e 

elevado potencial de contaminação do solo, das águas subterrâneas e dos corpos 

hídricos próximos aos aterros. Pelos motivos antes expostos, esse lixiviado necessita 

ser coletado e tratado, só devendo ser descartado em corpos receptores se as suas 

características físico-químicas estiverem de acordo com a legislação ambiental 

vigente.  

 

Devido à sua composição, são poucos e onerosos os tratamentos capazes de 

enquadrar os lixiviados na legislação ambiental e geralmente envolvem a combinação 

de processos físicos, químicos, biológicos e processos avançados, assim como o uso 

de membranas de ultrafiltração ou osmose inversa (GIORDANO, 2003; MORAVIA, 

2010). 
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Os processos biológicos são pouco eficientes no tratamento de lixiviados de aterros 

antigos, com alto nível de recalcitrância (JARDIM & CANELA, 2004; ANGLADA et al., 

2010; AMOR et al., 2015). Os processos físico-químicos tradicionais também 

apresentam baixa eficiência de tratamento para os casos de aterros antigos e novos.  

Nesses casos tem se desenvolvido processos físico-químicos avançados com 

oxidação enérgica (processos oxidativos avançados) que têm maior eficiência, 

diminuindo a recalcitrância dos lixiviados. Esses processos avançados em combinação 

com processos biológicos, melhoram a eficiência do sistema de tratamento 

(TCHOBANOGLOUS et al.,1993; CASTILHOS JR., 2003; METCALF & EDDY, 2003; 

MORAVIA, 2010; NASCENTES, 2013).   

 

O emprego de tecnologias eletroquímicas no tratamento de esgotos sanitários, 

efluentes de curtume, efluentes de fábrica de papel, efluentes de indústrias têxteis, 

lixiviados, dentre outros, tem se mostrado promissor (CHEN, 2004; KOBYA et al., 

2003; JEREMI & KUCHARSKA, 2011; KATAL. & PAHLAVANZADEH, 2011; JOTIN et 

al., 2012; RICORDEL & DJELAL, 2014; DONNEYS-VICTORIA et al., 2014;  FAJARDO 

et al., 2015; FERNANDES et al., 2015; MAJLESI et al., 2015; MOUSSA et al., 2016; 

YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; GARCIA-SEGURA et al., 2017; HUDA et al., 

2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI et al., 2017). 

 

Nos dias de hoje, o foco das pesquisas está no desenvolvimento de novas tecnologias 

tal como os processos eletrolíticos e fotocatalíticos ou aprimoramento das técnicas já 

existentes para o tratamento de lixiviados de aterros sanitários.  Processos mais 

modernos foram desenvolvidos, tais como os processos biológicos avançados, 

processos oxidativos avançados, entre outros, visando reduzir o espaço físico, os 

custos e o tempo de tratamento, aumentando ao mesmo tempo a eficiência do sistema 

com um menor custo e maior simplicidade (RENOU et al., 2008; FERNANDES et al., 

2015; GARCIA-SEGURA et al., 2017; RATHNAYAKE & HERATH, 2018). 

 

Dentro desta temática, justifica-se o presente trabalho, que possui como premissa um 

estudo mais aprofundado da tecnologia de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-

oxidação, separados e conjugados de forma simultânea no tratamento de lixiviados.  

 

Dentre as inovações que a pesquisa em questão, com a aplicação dos processos 

eletrolíticos no tratamento de lixiviados brutos e concentrados, apresenta, pode-se 

mencionar: conhecimento aprofundado sobre o espessamento do lodo (escuma) na 

aplicação dos processos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação, 
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avaliação do impacto da densidade de corrente na temperatura do meio reacional para 

os processos em questão, informações sobre a especiação dos metais na escuma 

flotada nos processos estudados, avaliação da eficiência dos processos de 

eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação frente a lixiviados e avaliação da 

eficiência na remoção da matéria orgânica (representada pela DQO) para os 

processos de eletrocoagulação-eletroflotação (ECF) e eletro-oxidação (EO) em 

conjunto e simultâneos, em reator único e reatores separados. 

 

Breve Histórico relativo à tese e seu conteúdo principal 

O desenvolvimento do tema iniciou-se após realização de trabalhos voltados ao 

estudo de efluentes de laticínios e lixiviados, intitulados: 

 

Projeto de processo para tratamento de lixiviado proveniente de aterro sanitário; 

 Estudo de eletrocoagulação-eletroflotação no tratamento de efluentes de 

laticínios; 

 Avaliação para previsão do volume de lixiviado gerado em aterro, um estudo 

piloto; 

 Estudo preliminar de eletrocoagulação-eletroflotação de lixiviados; 

 Tratabilidade de lixiviado por processos oxidativos avançados; 

  Novas tecnologias para tratamento de lixiviados; 

  Estudo da tratabilidade de lixiviados por eletroflotação e processo oxidativo 

avançado com reagente de Fenton. 

 

Os trabalhos anteriormente mencionados, apenas preliminares e em parte teóricos, 

despertaram a necessidade de estudos aprofundados para o tratamento dos lixiviados, 

aplicando as tecnologias eletroquímicas.  Os aprofundamentos foram realizados com a 

cooperação de professores do PEC (Programa de Engenharia Civil), PEQ (Programa 

de Engenharia Química) e PEMM (Programa de Engenharia Metalúrgica e de 

Materiais).  A tese contém no capítulo 1 uma introdução na problemática de geração 

de resíduos e tratamento de lixiviados, o capítulo 2 fala dos objetivos e inovações da 

pesquisa, o capítulo 3 descreve os principais sistemas de tratamento de lixiviados.  O 

capítulo 4 mostra os materiais e métodos utilizados nos ensaios, o capítulo 5 descreve 

todos os dados obtidos nos estudos, o capítulo 6 faz as conclusões e recomendações 

e no capítulo 7 tem-se a bibliografia.  Os apêndices ao final complementam a revisão 

bibliográfica do capítulo 3. 
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2. PRINCIPAIS OBJETIVOS E INOVAÇÕES DA PESQUISA REALIZADA 

 

2.1 Objetivo geral 

 

 Avaliar tecnologias eletrolíticas com os processos de eletrocoagulação-

eletroflotação e processo de eletro-oxidação aplicados ao tratamento de 

lixiviados de aterros sanitários e lixões, individualmente e em conjunto; 

 

 

2.2 Objetivos específicos 

 

 Avaliar os processos de eletrocoagulação-eletroflotação e de processo de 

eletro-oxidação em escala de bancada (em conjunto) no tratamento de 

lixiviados gerados em sistemas de disposição de resíduos urbanos e de rejeitos 

concentrados oriundos de sistemas de tratamento de lixiviado. 

 

 Avaliar a influência da variação da densidade de corrente nos processos de 

tratamento com foco na remoção de matéria orgânica (representada pela 

DQO); 

 

 Avaliar as variáveis tempo de residência versus densidade de corrente e seu 

impacto no processo de tratamento dos lixiviados por eletrocoagulação-

eletroflotação e eletro-oxidação; 

 

 Avaliar o impacto da densidade de corrente versus aumento da temperatura do 

meio reacional nos processos de tratamento dos lixiviados; 

 

 Avaliar o nível de espessamento e a especiação de metais na escuma flotada 

durante o tratamento dos lixiviados nos processos de eletrocoagulação-

eletroflotação e eletro-oxidação; 

 

 Avaliar lixiviados oriundos de diferentes processos de tratamento e seu 

comportamento frente aos processos de eletrocoagulação-eletroflotação e 

eletro-oxidação; 
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 Avaliar a eficiência do processo de tratamento dos lixiviados, com a aplicação 

dos processos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação em 

conjunto e de forma simultânea em reator único e reatores separados; 

 

 

2.3 Inovações relacionadas com a pesquisa realizada 

 

 Conhecimento sobre o espessamento obtido na escuma flotada para os 

processos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação; 

 

 Conhecimento sobre o impacto da densidade de corrente na temperatura do 

meio reacional para os processos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-

oxidação; 

 

 Informações sobre a especiação dos metais na escuma flotada para os 

processos eletrolíticos estudados; 

 

 Conhecimento sobre o comportamento dos processos de eletrocoagulação-

eletroflotação e eletro-oxidação na remoção de matéria orgânica (representada 

pela DQO) de lixiviados concentrados gerados em processos de separação 

com membranas (nano filtração e osmose inversa); 

 

 Informações acerca da remoção de matéria orgânica (representada pela DQO) 

pelos processos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação em 

conjunto e simultâneos em reator único e reatores separados. 

 

 

2.4 Contexto ambiental relacionado ao estudo  

 

Segundo estudos do IBGE (2009), a população brasileira chegará ao seu máximo no 

ano de 2040, época em que o número nascimentos e óbitos chegará ao equilíbrio, o 

que já aconteceu com os países desenvolvidos.  Assim na década em questão o Brasil 

poderá programar melhor o atendimento às necessidades da população.  A PNRS e o 

Plano Nacional de Resíduos Sólidos até o momento, direcionaram a disposição de 

resíduos sólidos urbanos para vazadouros controlados e aterros sanitários.  Esses 

aterros ainda são de grande impacto nos recursos hídricos, saúde ocupacional e meio 

ambiente em geral.  Esse gerenciamento atual mostra uma melhoria e redução do 

impacto ambiental, porém muito aquém do gerenciamento de resíduos aplicado nos 



7 

países desenvolvidos (EUROPEAN COMMISSION, 2011), onde a reciclagem, 

compostagem, biodigestão e outros processos mecânico-biológicos são aplicados com 

muito sucesso e com incentivos do governo para a geração de energia. Os aterros 

brasileiros recebem além do resíduo sólido inerte, os resíduos orgânicos, que chegam 

a representar mais de 50% da composição total dos resíduos dispostos e ainda com 

um conteúdo de umidade variando de 40 a 60% (GOMES et al., 2009; SOUZA, 2012).  

Considerando ainda as variações de temperatura e os períodos de chuva intensa no 

verão, os aterros degradam e estabilizam os resíduos com a geração massiva de 

lixiviados contaminados. O tratamento desse lixiviado, em geral, não atende à 

legislação vigente (as raras exceções são as operadoras de grandes aterros 

terceirizados) ou são lançados no meio ambiente sem qualquer tratamento.  A geração 

desses lixiviados e os percolados contaminados têm potencial para até mais de 100 

anos de contínuo impacto no meio ambiente, mesmo depois de encerrado o aterro. 

Em geral a Demanda Bioquímica de Oxigênio (DBO5) em aterros considerados 

estabilizados é muito baixa (exemplo: aterro sanitário de Nova Iguaçu com valores na 

faixa de 120 a 130 mg/L, média referente ao ano de 2012), porém a Demanda 

Química de Oxigênio (DQO) tem muita dificuldade de ser reduzida para valores 

aceitáveis no enquadramento na legislação vigente (limite de 200 mg/L) de acordo 

com a NT 202 revisão 10 e DZ 205 revisão 05 do INEA. 

 

Existem diversos poluentes na composição dos lixiviados de aterros sanitários, tais 

como: compostos orgânicos, compostos inorgânicos, compostos tóxicos diversos 

(organoclorados, organofosforados, poli aromáticos etc.) e metais pesados (EGGEN, 

et al., 2010; OMAN & JUNESTEDT, 2008).    

 

Os lixiviados gerados nos aterros, por sua vez, dependem de várias características 

(D’ALMEIDA, & VILHENA, 2000; RENOU, 2008; GODECKE et al., 2012; JUSTYNA 

KOC-JURCZYK & LUKASZ JURCZYK, 2011; HUDA et al., 2017), a saber: 

 

 Tipo de resíduo sólido disposto e sua degradabilidade; 

 Nível de intempéries e variação sazonal do clima; 

 Forma de disposição, considerando compactação, cobertura de altura das 

camadas; 

Idade do aterro; 

 O ambiente no aterro, considerando as fases de degradação dos resíduos, 

umidade, precipitação, temperatura, geração de gases e todo o complexo de 

reações que ocorrem e compostos gerados etc. 
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Existem mais de 200 compostos nos lixiviados de aterro, incluindo compostos 

aromáticos, halogenados (principalmente em função do uso intensivo de cloro no 

branqueamento de papel) metais pesados e outros compostos tóxicos utilizados nas 

embalagens e aditivos químicos.  A DQO, por exemplo, varia de 50 a 70.000 mg/l, nos 

vários estudos realizados em outros países e no Brasil (KJELDSEN et al., 2002; 

DENG & ENGLEHARDT, 2007; RENOU, et al., 2008; FOO & HAMEED, 2010; ABBAS 

et al., 2009; GOMES, 2009; YADAV &  DIKSHIT, 2017). 

 

Devido à grande variação dos compostos, incluindo compostos tóxicos e 

recalcitrantes, o lixiviado de aterros representa uma grande fonte de poluição em 

particular aos aquíferos e solos, assim como causando danos aos recursos hídricos e 

seus usuários (OMAN & JUNESTEDT, 2008; EGGEN, et al., 2010; FOO, et al., 2010; 

GARAJ-VRHOVAC et al., 2013). 

 

Nos dias atuais, em países de Primeiro Mundo, é mais comum o uso de sistemas 

primários, para remoção de nitrogênio amoniacal, que chega valores acima de 1.300 

mg/l (RENOU et al., 2008), sistemas biológicos com nitrificação/desnitrificação e uso a 

de membranas na fase final, sendo a nano filtração e osmose inversa as tecnologias 

mais aplicadas (GIORDANO et al., 2002; GIORDANO, 2003; RENOU et al., 2008; 

AHMED & LAN, 2012; AHMED et al., 2012; DOLAR, et al., 2016; YAO, 2017). 

 

Esses processos de tratamento, devido à variabilidade da vazão (aterros são 

implantados em etapas em função da geração) e dos contaminantes do lixiviado, 

acabam tendo dificuldades no atendimento à legislação, desde os mais simples aos 

mais complexos (GIORDANO et al., 2002; GIORDANO, 2003) 

 

Os processos biológicos e químicos são os mais afetados em função da variabilidade 

da relação DBO5/DQO, ou seja, em função da biodegradabilidade e recalcitrância ser 

maior ou menor. Quanto menor a relação BDO5/DQO, menor será o nível de 

biodegradação do lixiviado. Os aterros mais antigos, que são mais estabilizados 

biologicamente, geram lixiviados com mais compostos recalcitrantes e menor 

possibilidade de tratamento por processos biológicos.   

A tabela 2.1 ilustra a dificuldade no tratamento de lixiviados de aterros acima de 10 

anos, devido à baixa biodegradabilidade.   
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Tabela 2.1 - Características de biodegradabilidade de aterros em função da idade 

Idade do 
aterro 

    pH ( - ) DQO (mg/L)   DBO5/DQO  Referência 

 

novo 

<  5 anos 

5.6 – 9.1 1870 – 70900 0.05 – 0.70 RENOU, 2008 

< 6.5 > 10000 0.50 – 1,0 FOO, 2009 

4.5 – 7.5 6000 – 60000 0.58 JELDSEN, 2002 

6 3000 – 60000 0.60 – 1.0 DENG, 2007 

< 6.5 > 15000 0.50 – 1,0 ABBAS, 2009 

 

médio 

5 < anos < 10 

6.9 – 9.0 1180 – 9500 0.07 – 0.33 RENOU, 2008 

6.5 – 7.5 4000 – 10000 0.10 – 0.50 FOO, 2009 

6.5 – 7.5 3000 – 15000 0.10 – 0.50 ABBAS, 2009 

7.0 – 11.5 100 – 10000 0.01 – 0.37 RENOU, 2008 

 

velho 

> 10 anos 

> 7.5 < 4000 < 0.10 FOO, 2009 

7.5 – 9.0 500 – 4500 0.06 JELDSEN, 2002 

6.6 – 7.5 100 – 500 0,0 – 0.3 DENG, 2007 

> 7.5 < 3000 < 0.10 ABBAS, 2009 

 

Os dados de relação DBO5/DQO apresentados na tabela 2.1, mostram a dificuldade 

de tratamento do lixiviado por processos físico-químicos e biológicos, devido ao nível 

de estabilidade em que se encontram os aterros.  A maior estabilidade, que ocorre em 

aterros acima de 10 anos, aumenta em muito a geração de compostos já estabilizados 

dentre os quais os ácidos húmicos e fúlvicos que geram um alto nível de recalcitrância. 

Dessa forma existe uma tendência a substituição de processos físico-químicos e 
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biológicos por processos eletrolíticos ou a combinação de processos eletrolíticos com 

os físico-químicos e biológicos. 

A Figura 2.1 ilustra esse contexto relativo à biodegradabilidade em função da relação 

DBO5/DQO. 

 
Figura 2.1 - Valores de DQO e DBO indicativos da tratabilidade de um efluente. 

 

                    Fonte: Adaptado de JARDIM & CANELA, 2004.  

 

Os aterros brasileiros em função do alto nível de matéria orgânica, e intempéries 

produzem um lixiviado com volume e concentrações de contaminantes alto. Dessa 

forma, as dificuldades de tratamento e ainda o alto nível de contaminação que os 

lixiviados podem acarretar aos corpos de água e meio ambiente em geral, aumentam 

a importância em se estudar processos mais econômicos, de baixo custo e fácil 

operabilidade, buscando soluções ambientalmente mais corretas.    

 

A tabela 2.2, ilustra as principais características dos lixiviados de aterros brasileiros 

(GOMES et al., 2009 (PROJETO PROSAB); NACENTES, 2013; FERREIRA, 2013; 

FERRAZ, 2014; BAHÉ, 2014)1. 

                                            

1 Nota: Os aterros de Morro de Céu, Londrina, Jardim Gramacho, Muribeca, Gericinó e Belo Horizonte são aterros 

mais velhos com mais de 20 anos. 
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Tabela 2.2 – Características de lixiviados de alguns aterros brasileiros (média (min-máx)) 

                    
Parâmetro* 

Aterro 

Gramacho Gericinó Morro do Céu Muribeca São Leopoldo Londrina João Pessoa Belo horizonte Experimental UNB 

Alcalinidade 
8.607 5.613 4.618 7.443 5.129 4.277 10.770 6.115 1.391 

2.800 - 24.000 1.350 - 9.000 77 - 6.105 4.976 - 11.563 538 - 13.048 2.588 - 5.395 8.200 - 14.291 672 - 8.272 272 - 4.540 

pH 
8.4 8.1 7.8 8.2 7.8 

- 
8.3 8.2 8.5 

7.7 - 9.1 7.4 - 9.0 7.5 - 8.5 7.6 - 8.7 7.0 - 9.0 8 - 8.6 8.0 - 8.6 6.9 - 9.3 

Cor 
4.129 2.275 3.158 10.089 

- - - - - 
240 - 13.400 302 - 9.500 1.148 - 6.200 6.115 - 14.535 

DBO 
361 279 600 2.788 3.211 11 3.638 24 

- 
118 - 857 106 - 2.491 158 - 1.414 467 - 4.526 115 - 7.830 42 - 248 5.516 - 3.760 20 - 260 

DBQ 
2.767 1.623 1.525 4.750 5.141 2.151 12.924 2.739 1.820 

804 - 4.255 672- 2.592 685 - 1.913 2.102 - 8.416 9.777 - 1.319 931 - 3.306 3.244 - 25.478 1.504 - 3.089 170 - 5.210 

Nitrogênio 
Total 

1.187 10.001 
- - 

1.225 821   1.352 139 

420 - 3.122 7.28 - 2.774 210 - 3.896 458 - 1.081   581 - 1.716 67 - 241 

Nitrogênio 
Amoniacal 

1.547 1.323 903 1.492 826 713 2.004 1.175 98 

76 - 3.565 68 - 2.630 677 - 1.394 697 - 2.052 136 - 1.803 373 - 1.110 1.024 - 2.738 527 - 1.716 5 - 274 

Nitrito 
0.3 0.22   

- 
0.25 

- 
238 

- 
1 

0.02 - 2.4 0.01 - 2.29 <0.01 0.1 - 0.5 176 - 288 0 - 7 

Nitrato 
1.6 0.89 

- - 
15 

- 
10 

- 
41 

0.1 - 6.2 0.1 - 3.1 2.9 - 32 7.7 - 13 3.3 - 104 

Fósforo 
Total 

35 22 5.5 11.3 14 2 23 23 
- 

14 - 60 3 - 49 5.4 - 5.5 0.6 - 22 1.9 - 26 1 - 3 23 - 23 11- 38 

Cloreto 
3.822 2.639 2.103 469 

- - - 
2.314 

- 
1.904 - 5.804 767 - 24.001 247 - 5.727 227 - 760 1.432 - 3.857 

Turbidez 
208 104 44 206 

- - - - - 
19 - 605 9 - 251 2 - 390 135 - 288 

ST 
11.878 5.872 5.945 10.396 

- 
7.669 16.331 

- - 
440 - 18.160 397 - 8.370 4.612 - 7.726 7.760 - 11.651 4.010 11.852 - 25.490 

Fonte: Adaptado de GOMES et al., 2009 (PROJETO PROSAB); NACENTES, 2013; FERREIRA, 2013; FERRAZ, 2014; BAHÉ, 2014.         
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Nesse grande contexto que os processos eletrolíticos se mostram atrativos, pois 

além de serem mais simples, baratos e de fácil operabilidade, são ainda processos 

que têm a capacidade de tratar os lixiviados como melhor eficiência que os 

processos físico-químicos tradicionais (AZIZ, 2007; RENOU et al., 2008; Li et al., 

2010; FERREIRA, 2013).  Dessa forma esses processos podem aumentar o nível de 

biodegradação dos lixiviados (CHEN, 2004; LI et al., 2011; FERNANDES et al., 

2015), sendo utilizados como processos de pré-tratamento e na remoção de 

compostos recalcitrantes (WIENDL, 1998; KJELDSEN et al., 2002; CHEN, 2004; 

DENG & ENGLEHARDT, 2006; ANGLADA et al., 2009; MARTÍNEZ-HUITLE & 

BRILLAS, 2009; LI et al., 2011; SIRÉS & BRILLAS, 2012). 

 

Os processos eletroquímicos têm diversas vantagens, sendo a primeira o uso do 

elétron e não produtos químicos.  Outras vantagens incluem equipamentos simples, de 

fácil operação, robustos, versáteis e de fácil automação.  As publicações e aplicações 

sobre esse tema na literatura são extensas, mostrando o grande potencial dos 

processos eletroquímicos no tratamento de efluentes de grande complexidade tal qual 

os lixiviados de aterros (HIANG et al., 1995; MARTÍNEZ-HUITLE & FERRO, 2006; 

YADAV & DIKSHIT, 2017).   

 

No caso de lixiviados de alta biodegradabilidade, os processos biológicos são efetivos, 

porém em casos de baixa biodegradabilidade, caso dos principais lixiviados do estudo, 

os processos biológicos são menos efetivos.  Dessa forma os processos eletrolíticos 

tomam força, principalmente como pré-tratamento, possibilitando o aumento da 

biodegradabilidade do lixiviado e facilitando o processo de tratamento biológico 

posterior. Outra aplicação como pré-tratamento está relacionada como o necessário 

aumento do pH, o que reduz a adição de alcalinizante (em geral Ca(OH)2), como é o 

caso da eletrocoagulação com eletrodos de Al, pois o processo provoca o aumento do 

pH do meio reacional, facilitando a remoção da amônia em uma etapa posterior. 
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3 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

3.1 Resíduos sólidos urbanos (RSU), seu tratamento e disposição 

 

3.1.1 Resíduos sólidos 

 

A norma brasileira (NBR) 10.004 (ABNT, 2004) define o termo resíduo sólido, como 

sendo os resíduos em estado sólido e semissólido, que resultam das atividades da 

comunidade de origem: industrial, doméstica, hospitalar, comercial, agrícola e de 

serviços de varrição.  A norma ainda inclui os lodos provenientes de sistemas de 

tratamento de água e aqueles gerados em equipamentos e instalações de controle de 

poluição, bem como determinados líquidos cujas particularidades tornem inviável seu 

lançamento na rede pública de esgotos ou corpos d’água, ou exijam para isto soluções 

técnica e economicamente inviáveis perante a melhor tecnologia disponível. 

 

A Política Nacional de Resíduos Sólidos (Lei Federal nº 12.305, de 2 de agosto de 

2010) define resíduos sólidos como: “material, substância, objeto ou bem descartado, 

resultante de atividades humanas em sociedade, e cuja destinação final se procede, 

se propõe proceder ou se está obrigado a proceder, nos estados sólido ou 

semissólido, bem como gases contidos em recipientes e líquidos cujas 

particularidades tornem inviável o seu lançamento na rede pública de esgotos ou em 

corpos d’água, ou exijam para isso soluções técnica ou economicamente inviáveis em 

face da melhor tecnologia disponível”.  Nessa mesma política é definida a destinação 

ambientalmente adequada, que inclui dentre essas formas de destinação a disposição 

final em aterros. 

 

Na política em questão, a definição de rejeito é ainda mais interessante, pois descreve 

como rejeito o resíduo sólido, que depois de esgotadas todas as possibilidades de 

tratamento e recuperação por processos tecnológicos disponíveis e economicamente 

viáveis, não apresentam outra possibilidade a não ser a disposição final 

ambientalmente adequada, ou seja, aterros sanitários nesse caso.  

 

Como está redigida a política de resíduos sólidos e a atual situação econômica dos 

municípios já tem levado e levará a maioria das cidades do Brasil a se utilizarem de 

aterros sanitários, sendo essa considerada uma destinação ambiental adequada, 

porém gerará uma grande quantidade de lixiviado no futuro próximo, que se não 
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tratado adequadamente aumentará em muito o impacto no meio ambiente e ao 

homem. Esses aterros mesmo após encerramento continuarão a gerar lixiviado por 50 

a 100 anos (ABRAMOVAY, 2013; CARVALHO & SILVA, 2015). 

 

Os novos aterros que estão em construção, que em geral se utilizam do mecanismo 

legal da PPP (política-público-privada), em função do custo do tratamento do lixiviado, 

têm deixado esse tratamento em segundo plano, com propostas durante o 

licenciamento, e execução do envio dos lixiviados gerados nos aterros para as 

Estações de Tratamento de Esgotos Sanitários (ETEs) públicas ou outras unidades de 

aterros próximas que tenham ETEs.  Essa política, porém, não mais licenciará aterros 

em função da mudança da visão dos órgãos ambientais quanto à disposição 

inadequada dos lixiviados gerados, pois as ETEs não são a solução para o problema. 

Diversos estudos têm demostrado que valores de vazão de lixiviado acima de 2 a 3% 

da vazão total das ETEs, tem como impacto a geração de baixa eficiência das 

mesmas e problemas com o lodo biológico (SILVA, 2009; NASCENTES, 2013; 

FERRAZ, 2014).  

 

As cidades de menor receita têm tido dificuldade para encerramento dos seus 

vazadouros, conforme preconizado na política nacional de resíduos sólidos, de forma 

a atenderem a disposição ambientalmente adequada de seus resíduos.  As cidades de 

maior receita, em geral, não atendem à legislação ambiental em vigor quanto à 

reciclagem e compostagem dos resíduos e contratam projetos para tratamento do 

lixiviado de grande custo de implantação e operação. Projetos esses que mesmo 

assim, não atendem a legislação ambiental para descarte nos corpos de água, devido 

à grande complexidade quanto ao tratamento dos lixiviados que tem alteração 

considerável ao logo da idade do aterro. Esses processos de tratamento utilizados 

pelos grandes consórcios e grandes cidades, são inviáveis para as pequenas cidades, 

mesmo em caso de consórcios de cidades que vem ocorrendo (NASCENTES, 2013; 

FERRAZ, 2014; SANTOS, 2016). 

 

A última Pesquisa Nacional de Saneamento Básico (IBGE, 2010) com dados 

relacionados a geração de resíduos sólidos, no Brasil se coletava em torno de 180 

mil toneladas de resíduos sólidos diariamente, sendo estes resíduos compostos dos 

mais diversos materiais, em grande parte, sem qualquer compromisso com a 

reciclagem e compostagem.    
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A composição gravimétrica dos resíduos sólidos coletados no Brasil em média, 

segundo o IBGE (2010), é ilustrada na Tabela 3.1.  Fica claro que mais da metade dos 

resíduos gerados é matéria orgânica, seguido de material que poderia ser reciclado. 

Tabela 3.1 - Composição gravimétrica dos resíduos sólidos coletados no Brasil em 
2008. 

Resíduos Participação (%) Quantidade (t/dia) 

Material reciclável 31,9 58527,40 

Metais 2,9 5293,50 

Aço 2,3 4213,70 

Alumínio 0,6 1079,90 

Papel, papelão e tetrapak 13,1 23997,40 

Plástico total 13,5 24847,90 

Plástico filme 8,9 16399,60 

Plástico rígido 4,6 8448,30 

Vidro 2,4 4388,60 

Matéria Orgânica 51,4 94335,10 

Outros 16,7 30618,90 

Total 100 183481,50 

 
Fonte: Adaptado de IBGE, 2010. 
 
 

Nos dias atuais cerca de 50% em peso dos Resíduos Sólidos Urbanos (RSU) ainda é 

formado por matéria orgânica (ABRELPE, 2016) que é a principal responsável pela 

geração dos lixiviados e por sua alta carga poluidora. 

 

As Figuras 3.1 e 3.2 mostram os dados do ano de 2012 para todo o município de Rio 

de Janeiro. 
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Figura 3.1 – Composição gravimétrica dos resíduos domiciliares do Município do Rio 

de Janeiro em 2012: matéria orgânica, recicláveis e outros componentes 

 
            Fonte: Adaptado de COMLURB, 2012. 

 

Figura 3.2 – Composição gravimétrica dos resíduos domiciliares do Município do Rio 

de Janeiro em 2012: outros componentes. 

 

 

                Fonte: Adaptado de COMLURB, 2012. 

 

Os dados das Figuras anteriores mostram que é muito viável uma coleta seletiva de 

materiais recicláveis (papel e papelão, plástico, vidro e metais). O elevado percentual 

de matéria orgânica indica também como viável a produção de composto orgânico, 

sendo todos esses preceitos indicados pelo Plano Nacional de Resíduos Sólidos e sua 

Política (PNRS, 2010), porém não alcançados pelos municípios brasileiros. No caso do 

novo aterro da cidade do Rio de Janeiro, por exemplo, o lixo tem que caminhar acima 

de 90 km para chegar ao seu destino de disposição. 
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3.1.2 Tratamento e disposição dos resíduos sólidos urbanos 

 

A separação prévia na fonte de geração, em conjunto com a reciclagem dos RSU seria 

a situação ideal, pois reciclando e reaproveitando os resíduos, os mesmos são 

dotados de valor econômico. O tratamento dos resíduos orgânicos através de técnicas 

como a compostagem, evitaria que a fração orgânica, que é a principal responsável 

pela formação dos lixiviados em aterros fosse disposta em aterros. A reciclagem de 

materiais úteis, dotados de valor econômico, evitaria também que esses resíduos 

fossem destinados aos aterros, diminuindo os impactos ambientais, aumentando a 

vida útil dos aterros e gerando ainda fonte de trabalho e renda (D’ALMEIDA & 

VILHENA, 2000; CASTILHOS Jr. et al., 2003; CASTILHOS Jr. et al., 2006; 

CASTILHOS Jr., 2013; SANTOS, 2016).    

 

Dados sobre a geração de resíduos urbanos são mostrados na Figura 3.3. 

 

Figura 3.3 - Porcentagem diária de resíduos sólidos domiciliares ou públicos por 
unidade de destino dos resíduos sólidos no Brasil em 2015. 

 

                      Fonte: Adaptado de SINIS, 2015. 

 

Nos Estados Unidos da Américas, os aterros sanitários vinham sendo utilizados por 

muito tempo e ainda são muito utilizados para a disposição de resíduos sólidos 

urbanos, porém atualmente vem sendo utilizadas outras tecnologias, tais como 

compostagem, incineração e reciclagem, reduzindo o uso de aterros em função dos 
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impactos ambientais.  A Figura 3.4 mostra o emprego de aterros sanitários e outras 

modalidades de disposição nos Estados Unidos da América. 

 

Figura 3.4 – Formas de tratamento e disposição de resíduos sólidos urbanos nos 
Estados Unidos. 

 

                  Fonte: Adaptado de JUCÁ, 2010; apud USEPA, 2009. 

 

No continente europeu os aterros sanitários são ainda utilizados para a disposição de 

resíduos sólidos urbanos nos países mais pobres.  A Figura 3.5 mostra o emprego de 

aterros sanitários e outras modalidades de disposição em diversos países da Europa. 

Figura 3.5 – Formas de tratamento e disposição de resíduos sólidos urbanos em 
países da Europa em 2010. 

 
 

     Fonte: Adaptado de Eurostat Data Center on Waste, 2012. 
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3.1.2.1 Vazadouro a céu aberto (conhecido como Lixão) 

 

Nesse tipo de disposição dos resíduos sólidos urbanos, não existe qualquer controle 

em relação ao material descartado, a forma de disposição e proteção do meio 

ambiente. O lixo é descartado sobre o solo “greenfield” sem qualquer dispositivo de 

proteção dele, ficando exposto a céu aberto, o que causa um grande impacto visual, 

ambiental, social e sanitário. Esses vazadouros acabam gerando outros problemas 

associados, tais como: os riscos de incêndio, em função dos gases gerados pela 

decomposição do RSU, presença de animais, proliferação de doenças, sendo comum 

a presença de catadores nestes locais (GONÇALVES, 1997; BIDONE & POVINELLI, 

1999; BIDONE, 2001; BOCCHIGLIERI, 2010; VILHENA, 2010; VASCONCELOS, 

2014; BAHÉ, 2014; SINIS, 2015; COMLURB, 2015; BICALHO & PEREIRA, 2018).    

 

Não há nenhum sistema para coleta e tratamento dos subprodutos gerados na 

decomposição da matéria orgânica e nem impermeabilização do solo, 

impermeabilização superficial ou subsuperficial, assim como não há captação e 

tratamento do lixiviado gerado, contaminando o solo, do lençol freático e corpos 

hídricos próximos ao vazadouro (GONÇALVES, 1997; BIDONE & POVINELLI, 1999; 

BIDONE, 2001; BOCCHIGLIERI, 2010; VILHENA, 2010; VASCONCELOS, 2014; 

BAHÉ, 2014; SINIS, 2015; COMLURB, 2015; BICALHO &  PEREIRA, 2018).    

 

Nesses vazadouros, geralmente ocorre a emissão de odores característicos de 

matéria orgânica em putrefação, gerando incômodos à vizinhança e condições 

propícias para a proliferação de aves, insetos, vetores e pragas (GONÇALVES, 1997; 

BIDONE & POVINELLI, 1999; BIDONE, 2001; BOCCHIGLIERI, 2010; VILHENA, 2010; 

VASCONCELOS, 2014; BAHÉ, 2014; SINIS, 2015; COMLURB, 2015; BICALHO & 

PEREIRA, 2018).   

 

3.1.2.2 Vazadouros Controlados 

 

A principal diferença entre um vazadouro controlado e um vazadouro não controlado 

está relacionada à melhoria das condições sanitárias dos vazadouros controlados, 

com a cobertura do resíduo com uma camada de solo residual ou outro material, 

sempre material inerte, que ao findar o período de disposição se cobre a frente de 

trabalho, reduzindo assim o impacto visual, os maus odores e a presença de animais.  
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Nesse processo ocorre a minimização da geração de lixiviados, sendo que outras 

medidas paliativas, tais como a captação de parte do biogás e drenagem do lixiviado 

para tratamento podem ser adotadas (TORRES et al., 1997; GONÇALVES, 1997; 

BIDONE & POVINELLI, 1999; BIDONE, 2001; BOCCHIGLIERI, 2010; VILHENA, 2010; 

BAHÉ, 2014; BICALHO & PEREIRA, 2018).   

 

Não existem instalações tais como: captação total dos gases, manta de PEAD de 

impermeabilização de fundo, sistema de drenagem e tratamento do lixiviado gerado, 

de forma a se evitar a contaminação do solo e dos aquíferos. Nesse caso, como no 

caso do vazadouro, ocorre uma disposição inadequada dos resíduos sólidos urbanos. 

Considerando-se os impactos no meio ambiente e saúde ocupacional, não se justifica 

a existência de uma norma técnica para elaboração de projetos de aterros (NBR 

8849/1985 da ABNT), pois esta forma de disposição acaba por causar problemas 

ambientais de difícil solução (D’ALMEIDA & VILHENA, 2000; BIDONE, 2001; 

BOCCHIGLIERI, 2010; VILHENA, 2010; TAVARES, 2011; VILHENA, 2012; BAHÉ, 

2014; BICALHO & PEREIRA, 2018).  

 

3.1.2.3 Aterro Sanitário 

 

O Aterro Sanitário é considerado uma técnica mais adequada para disposição dos 

resíduos sólidos urbanos, mesmo não sendo a mais utilizada nos países 

industrializados (esses fazem a coleta seletiva com reciclagem e compostagem ou 

ainda a incineração dos resíduos), tem um projeto baseado em conjunto de normas de 

forma a garantir, durante os anos de operação, o menor impacto ao meio ambiente e à 

saúde pública, porém após a vida útil do aterro começam os problemas, pois existe a 

necessidade de contínuo tratamento do lixiviado (TCHOBANOGLOUS et al., 1993; 

D’ALMEIDA & VILHENA, 2000; BIDONE, 2001; BOCCHIGLIERI, 2010; VILHENA, 

2010; TAVARES, 2011; VILHENA, 2012; BAHÉ, 2014; BICALHO &  PEREIRA, 2018). 

 

A norma brasileira NBR 10.157 (1987), estabeleceu critérios técnicos para que uma 

determinada área possa ser transformada em um aterro sanitário, destacando-se os 

seguintes critérios (MASSUNARI, 2000; PFEIFFER, S& CARVALHO, 2002; FARIA, 

2002; LANZA, 2006; LINO, 2007; VAN ELK, 2007): A localização em área rural ou 

industrial, distância mínima de 50 metros de corpos d'água, e de 200 metros de rios, 

lagos, lagoas e oceano, distância mínima de 1.000 metros de núcleos residenciais 
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urbanos com mais de 200 habitantes, vida útil mínima desejada de 5 anos, 

permeabilidade natural do terreno com características argilosas (permeabilidade do 

solo inferior a 10-7 cm/s), facilidade de acesso a veículos coletores de resíduos, 

disponibilidade de material de cobertura ou proximidade às jazidas, etc.

 

Quando construídos utilizando critérios de engenharia e normas operacionais 

específicas, se tornam eficientes para destinação final dos resíduos urbanos, 

ocorrendo a transformação do material degradável em material estabilizado ao longo 

dos anos de vida do aterro, porém a geração de lixiviado continuará por até 100 anos, 

mesmo depois do encerramento do aterro (TCHOBANOGLOUS et al., 1993; 

D’ALMEIDA & VILHENA, 2000; BIDONE, 2001; FARIA, 2002; LANZA, 2006; LINO, 

2007; VAN ELK, 2007; BOCCHIGLIERI, 2010; VILHENA, 2010; TAVARES, 2011; 

VILHENA, 2012; BAHÉ, 2014; BICALHO &  PEREIRA, 2018). 

 

Esses aterros possuem sistema de drenagem superficial para evitar a percolação de 

águas pluviais que, caso não tivessem, aumentaria o fluxo de lixiviado (percolado e 

lixiviado) e reduziria a estabilidade geotécnica da célula. Possuem impermeabilização 

da base e sistema de drenagem e captação do lixiviado e biogás gerados, possuem 

cuidados para compactação e fechamento da frente de operação após a disposição 

dos resíduos.  Nos casos de pequenos aterros, o lixiviado geralmente é direcionado 

para lagoas de estabilização e/ou recirculado, em parte, o que é uma grande não 

conformidade, devido baixa eficiência das lagoas, nesse caso não alcançando 60% de 

remoção da DQO e pelos frequentes descartes para os corpos receptores. Os grandes 

aterros possuem sistemas de tratamento complexos, em geral com uso de processos 

físicos, químicos, biológicos e membranas (TCHOBANOGLOUS et al., 1993; 

D’ALMEIDA & VILHENA, 2000; BIDONE, 2001; GIORDANO, 2003; BOCCHIGLIERI, 

2010; VILHENA, 2010; TAVARES, 2011; VILHENA, 2012; BAHÉ, 2014). 

 

Na maioria dos aterros se aplica a recirculação do lixiviado, sendo uma técnica que 

visa a reduzir do volume final de lixiviado a ser tratado, aumentar a umidade interna e 

acelerar a atividade microbiana do aterro, tendo como pontos positivos a atenuação da 

vazão de geração de lixiviado e aumento da geração de gás metano. Essa 

recirculação às vezes é criticada em função da falta de especificidade de sua 

utilização no conjunto do aterro, porém a cobertura e recirculação planejada, como 

ocorre em certos aterros, realmente traz benefícios para o tratamento, com a 

atenuação dos picos de vazão durante épocas de chuva e redução das concentrações 
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dos poluentes, devido à transformação do aterro em grande reator biológico 

(TCHOBANOGLOUS et al., 1993; LIMA, 1998; LAVROVA & KOUMANOVA, 2010; 

BAHÉ, 2014; PLOCOSTE, et al., 2016).   

 

Considerando a situação dos municípios do Brasil o aterro sanitário acaba sendo o 

método mais econômico e ambientalmente mais aceitável para a disposição de 

resíduos sólidos (VILHENA (Coord.), 2000; LIMA, 2004; LIMA, 2008; LAVROVA & 

KOUMANOVA, 2010; BAHÉ, 2014).  Como vantagens, podem ser citadas: disposição 

do lixo de forma adequada e a capacidade de absorção diária de grande quantidade 

de resíduos com condições especiais para a decomposição biológica da matéria 

orgânica presente. O inconveniente desta técnica deve-se à possibilidade de poluição 

do meio ambiente pelos produtos da decomposição dos resíduos; a indisponibilidade 

de grandes áreas; indisponibilidade de material de cobertura diária; condições 

climáticas não favoráveis durante parte do ano; e à falta de pessoal habilitado em 

gerenciamento de aterros (LIMA, 2004; LIMA, 2008; LAVROVA & KOUMANOVA, 

2010; BAHÉ, 2014). 

 

É importante salientar que no aterro sanitário, os resíduos sólidos são compactados 

por máquinas específicas e depositados no solo, que é isolado através de mantas 

específicas (geossintéticos). Cada célula coberta com o solo isola os resíduos do meio 

ambiente, evitando a proliferação de diversos vetores de contaminação.  Nas células 

bactérias realizam o processo de decomposição dos resíduos, resultando em um 

produto bioestabilizado e subprodutos altamente poluentes, como é o caso do lixiviado 

(VILHENA (Coord.), 2000; LIMA, 2004; LIMA, 2008; LAVROVA & KOUMANOVA, 

2010; BAHÉ, 2014; PLOCOSTE, et al., 2016). 

 

A Norma Brasileira (NBR) 13896 de 1997 para aterros não perigosos, informa as 

condições mínimas exigíveis para projeto, implantação e operação de aterros 

sanitários, de forma a proteger adequadamente os corpos de água superficiais e 

subterrâneas próximos, bem como os operadores destas instalações e populações 

vizinhas. E dentre as condições, a escolha do local para instalação de um aterro 

sanitário que são: vida útil maior que 10 anos; distância do centro urbano de 10 a 20 

km; distância mínima de 200 m dos cursos d’água; 1,5 km de distância de núcleos 

populacionais, baixa valorização do terreno; boa aceitação da população e entidades 

ambientais não governamentais, além de serem observadas a profundidade do lençol 

freático e tipologia do solo. Existem ainda restrições específicas em localizar aterros 
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próximos de aeroportos, baixadas, brejos, áreas de falhas geológicas, zonas de 

impactos sísmicos e áreas instáveis (FARIA, 2002; GOMES & MARTINS, 2003; 

LANZA, 2006; CARVALHO, 2006; LINO, 2007; VAN ELK, 2007). 

 

O prazo para encerramento das atividades de um aterro em geral é previsto para 30 a 

50 anos, porém o impacto ambiental vai mais além.  O procedimento para finalização 

das atividades de um aterro é obtido através da sua cobertura final, com capas de 

argila compactadas e/ou geomembranas desenhadas para prevenir a migração do 

lixiviado e dos gases de aterro. A monitoração ambiental implica atividades associadas 

com a reologia e em análises de amostras de água e de ar, que se utilizam para 

avaliar o movimento dos gases e do lixiviado no aterro.  Este panorama antes descrito 

certamente indica o aumento da demanda por tratamento de lixiviado, pelo aumento 

do volume de resíduos dispostos nos aterros sanitários e a geração por décadas 

desse subproduto, tendo em vista que os vazadouros ainda existentes não possuem 

qualquer tipo de controle ambiental, tampouco coleta e tratamento de lixiviados. O 

biogás coletado pode ser queimado resultando em dióxido de carbono e água ou ser 

utilizado para produzir energia elétrica, como é o caso do aterro Bandeirantes, que 

gera energia; e aterro de Nova Iguaçu, que apenas queimava o biogás gerado, porém 

atualmente queima o gás gerando energia também (BIDONE & POVINELLI, 1999; 

MONTEIRO & ZVEIBIL, 2001; LANZA, 2006; CARVALHO, 2006; LINO, 2007; VAN 

ELK, 2007). 

 

3.2 A geração dos lixiviados e sua complexidade  

 

3.2.1 Informações gerais 

 

A NBR 8419 de 1992, define o lixiviado gerado nos sistemas de disposição de 

resíduos urbanos como “líquido produzido pela decomposição de substâncias contidas 

nos resíduos sólidos, que tem como características a cor escura, o mau cheiro e a 

elevada Demanda Bioquímica de Oxigênio (DBO5), constituindo-se numa mistura de 

substâncias inorgânicas, compostos em solução e em estado coloidal e diversas 

espécies de microrganismos (NBR 8419,1992; SEGATO & SILVA, 2000; VILHENA, 

2000; MONTEIRO & ZVEIBIL, 2001; CARVALHO, 2006; LINO, 2007; VAN ELK, 2007). 
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Esse lixiviado é formado pela decomposição da matéria orgânica presente no lixo, 

umidade natural do lixo e água de constituição presente no lixo que é liberada pela 

decomposição biológica.  Já os líquidos percolados são formados pela percolação de 

águas que atravessam a massa de lixo arrastando o lixiviado, além de outros materiais 

em solução e/ou suspensão.  Estas águas que atravessam a massa de lixo podem ser 

formadas através da infiltração das águas de chuva na camada de cobertura do aterro, 

pela contribuição das nascentes e águas do subsolo que por capilaridade atingem a 

massa de lixo (VILHENA, 2000; MONTEIRO & ZVEIBIL, 2001; CARVALHO, 2006; 

LINO, 2007; VAN ELK, 2007). Deve ficar claro que o percolado se mistura com o 

lixiviado formando um efluente de alto potencial poluidor e o efeito da percolação 

somente gera uma diluição do lixiviado, porém, muitas vezes, com um grande 

aumento na vazão. Como já dito, o percolado aparece em consequência, 

principalmente, da infiltração de água na massa de lixo, já o lixiviado é oriundo da 

água intrínseca ao lixo aterrado e às reações bioquímicas. A água da chuva, ao passar 

através dos resíduos sólidos, arrasta e dissolve contaminantes orgânicos e 

inorgânicos, chegando à base do aterro com uma ampla variedade de constituintes 

(POHLAND & HARPER, 1986; TCHOBANOGLOUS et al., 1993; FERNÁNDEZ-VIÑA, 

2000; LAVROVA & KOUMANOVA, 2010; BAHÉ, 2014; PLOCOSTE, et al., 2016).  

   

Nos aterros, a matéria orgânica contida nos resíduos sólidos urbanos, responsável 

pela formação do lixiviado, pode sofrer dois tipos de decomposição: a aeróbia e 

anaeróbia. A aeróbia ocorre no início do processo, quando a massa de lixo é 

recentemente depositada; ou por ausência de recobrimento; ou pela má compactação 

da camada de cobertura, possibilitando a presença de ar. A anaeróbia ocorre quando 

a massa de lixo está recoberta e bem compactada com argila, não tendo mais contato 

com o ar (POHLAND & HARPER, 1986; TCHOBANOGLOUS et al., 1993; BIDONE & 

POVINELLI, 1999; SEGATO & SILVA, 2000; CHERNICHARO, 2007).     

 

A decomposição anaeróbia é geralmente lenta, gerando diversos subprodutos como 

amônia, ácidos orgânicos e gases, como o gás sulfídrico (H2S), metano e gás 

carbônico (CO2). Caso a matéria orgânica entre em contato com o ar, sofre um 

processo de degradação aeróbia, iniciando a degradação progressiva do material, 

gerando outros subprodutos como CO2, sais minerais de nitrogênio, fósforo, potássio, 

dentre outros (POHLAND & HARPER, 1986; TCHOBANOGLOUS et al., 1993; 

BIDONE & POVINELLI, 1999; SEGATO & SILVA, 2000; CHERNICHARO, 2007).   
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Esses processos de degradação são realizados pela presença de bactérias que 

ajudam a deterioração do material durante o processo de disposição dos resíduos, 

assim como o conteúdo de água e outros nutrientes. Além dos subprodutos gerados 

pela degradação anaeróbia ou aeróbia, há a geração de um lixiviado (e percolado), 

que em regiões com alto índice pluviométrico, tem sua quantidade aumentada pela 

infiltração da chuva (POHLAND & HARPER, 1986; TCHOBANOGLOUS et al., 1993; 

BIDONE. & POVINELLI, 1999; LAVROVA & KOUMANOVA, 2010; BAHÉ, 2014; 

PLOCOSTE, et al., 2016). 

 

Os resíduos sólidos dispostos, inicialmente, atuam como um grande atenuador do 

excesso de umidade durante os eventos de precipitação e absorvem esse excesso de 

água. A retenção de umidade é atribuída, principalmente, ao conjunto de forças da 

tensão superficial e da pressão capilar.  Porém, ao atingirem um teor de umidade 

acima de sua capacidade de campo (máximo conteúdo que é retido no meio poroso 

sem produzir lixiviação), qualquer acréscimo adicional de umidade resulta na lixiviação 

do excesso. Alguma lixiviação poderá se formar antes de atingida a capacidade de 

campo, uma vez que os resíduos, não sendo homogêneos, apresentam canais, e 

alguns destes não absorvem a água prontamente (POHLAND & HARPER, 1986; 

TCHOBANOGLOUS et al., 1993; OLIVEIRA & PASQUAL, 2000; LAVROVA & 

KOUMANOVA, 2010; BAHÉ, 2014; PLOCOSTE, et al., 2016).   

 

A percolação segue o mesmo comportamento físico de um maciço heterogêneo 

constituído por material poroso.  Parte da água que precipita sobre o aterro volta para 

a atmosfera, devido à evaporação, parte escoa superficialmente e o restante se infiltra, 

carreando o lixiviado, podendo ficar retida na camada de cobertura ou produzir um 

fluxo de percolação quando for atingida a saturação desta camada (ROCCA, 1981; 

POHLAND & HARPER, 1986; TCHOBANOGLOUS et al., 1993; LAVROVA & 

KOUMANOVA, 2010; BAHÉ, 2014; PLOCOSTE, et al., 2016).   

 

3.2.2 Características dos lixiviados de aterros 

 

3.2.2.1 O balanço hídrico e os métodos de quantificação da vazão 

 

A estimativa dos líquidos percolados gerados em um aterro sanitário é fundamentada 

no balanço hídrico, que consiste na soma das parcelas de água que entram e na 
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subtração das parcelas que deixam a célula do aterro.  A Figura 3.6 ilustra esse 

balanço hídrico (FARQUHAR, 1989; TCHOBANOGLOUS et al., 1993; RENOU et al., 

2008; LAVROVA & KOUMANOVA, 2010; MORAVIA, 2010; BAHÉ, 2014; PLOCOSTE, 

et al., 2016; YADAV & DIKSHIT, 2017). 

 

Figura 3.6 – Balanço hídrico em um aterro sanitário 

 

 

                                Fonte: Adaptado de YADAV & DIKSHIT, 2017. 

 

A vazão de efluentes gerada no aterro sanitário é crescente no tempo, em função do 

aumento da área ocupada pelas células e do volume de resíduo disposto.  Uma vez 

encerrada a operação do aterro, com as células corretamente encerradas com uso de 

material de cobertura geossintético ou solo, deve-se esperar ao longo dos anos uma 

redução da vazão de lixiviado gerado e ainda que não haja percolado.  A vazão varia 

também em função da chuva incidente sobre a área de disposição de resíduos e das 

condições climáticas, podendo se verificar que durante o ano a vazão cresce nos 

períodos chuvosos e decresce em períodos secos (FARQUHAR, 1989; 

TCHOBANOGLOUS et al., 1993; RENOU et al., 2008; LAVROVA & KOUMANOVA, 

2010; MORAVIA, 2010; BAHÉ, 2014; PLOCOSTE, et al., 2016). 

 

O aterro funciona como uma massa inercial que amortece e retarda a influência dos 

eventos climáticos. Para estimar a vazão de lixiviado gerado em um aterro podem ser 

aplicados diversos métodos matemáticos, entre os quais se destacam o Método do 

Balanço Hídrico, o Método Suíço, o Método Racional, e Método da Capacidade de 

Campo e métodos computacionais (ROCCA, 1992; LINS et al., 2005; 
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TCHOBANOGLOUS et al., 1993; CASTILHOS Jr. (Coord.) et al., 2003; LAVROVA & 

KOUMANOVA, 2010; MORAVIA, 2010; BAHÉ, 2014; PLOCOSTE, et al., 2016). 

 

Alguns modelos matemáticos tais como o HELP (“Hydrological Evaluation of Landfill 

Performance”), o SWB (“Serial Water Balance Method”), o SOILINER, todos baseados 

no Método do Balanço Hídrico e o WBM (“Water Balance Method”), da Agência de 

Proteção Ambiental dos Estados Unidos (United States Environmental Protection 

Agency - USEPA) são usados para estimativa de vazão de lixiviado (SOUZA, 2011).    

 

3.2.2.2 Fases da degradação dos resíduos urbanos 

 

No início ocorre a hidrólise e lixiviação do material solúvel, posteriormente o material 

passível de degradação vai sendo metabolizado pelos microrganismos e com o passar 

dos anos a relação DBO5/DQO começa a diminuir, indicando maior estabilidade do 

aterro e a formação de compostos recalcitrantes de difícil degradação.   

 

Recalcitrância é a dificuldade ou impossibilidade de degradação de substâncias 

químicas por via biológica e entre os principais fatores que impedem a biodegradação 

estão a estrutura química sem grupo funcional reativo, a toxicidade de certos 

compostos em relação aos microrganismos responsáveis pela degradação e reações 

entre compostos gerando novas substâncias tóxicas complexas (FARQUHAR, 1988; 

TCHOBANOGLOUS et al., 1993; CASTILHOS Jr. et al., 2003; VIANA, 2005).   

 

Considerava-se a ocorrência de quatro fases desde a disposição dos resíduos no 

aterro sanitário até a sua completa estabilização, sendo essas: fase aeróbia, fase 

anaeróbia, fase metanogênica inicial e fase de estabilização metanogênica. Porém, 

atualmente são consideradas cinco grandes fases no processo de disposição dos 

resíduos, como descrito na Tabela 3.2 (TCHOBANOGLOUS et al., 1993; CASTILHOS 

Jr. (Coord.) et al., 2003; CHERNICHARO, 2007; MORAVIA, 2010; BAHÉ, 2014). 

 

A Tabela 3.2 descreve as características de cada fase de degradação dos resíduos 

sólidos. As Figuras 3.7 e 3.8 ilustram essas fases e um esquema resumido da 

evolução de diferentes parâmetros de poluição (POHLAND & HARPER, 1986; 

CHERNICHARO, 2007; MORAVIA, 2010; BAHÉ, 2014). 
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Tabela 3.2 – Fases de degradação dos resíduos sólidos. 

FASES DO 

RESÍDUO NO 

ATERRO 

ATERRAMENTO DOS RESÍDUOS NAS CÉLULAS E INÍCIO DO 

ACÚMULO DE UMIDADE 

Fase 1  

Fase inicial 

- Compactação inicial dos resíduos e fechamento das células do aterro. 
- Detecção das primeiras mudanças nos diferentes parâmetros de 

degradação dos resíduos. 
- Capacidade de retenção de água nos resíduos é ultrapassada e inicia-se a 

formação de lixiviados. 

Fase 2 

Fase de 

transição 

- Passagem de condições aeróbias para anaeróbias. O aceptor de 
elétrons passa de oxigênio para os nitratos e sulfatos. 

- Concentrações relevantes de metabólitos intermediários (ácidos graxos 
voláteis) aparecem nos lixiviados. 

- Tendências perceptíveis de instalação de condições redutoras no meio. 
- Os ácidos graxos voláteis se tornam preponderantes nos     
   lixiviados. 

Fase 3 

Formação ácida 

- Diminuição do pH, acompanhada de mobilização e possível 
complexação de espécies metálicas. 

- Consumo de nitrogênio e fósforo para o crescimento dos micro-
organismos. 

- Aumento do pH para valores mais elevados, controlado pela capacidade 
tampão do sistema. 

Fase 4 

Fermentação 

metanogênica 

- Potencial de oxirredução se encontra em valores baixos e consumo 
importante de nutrientes. 

- Produtos intermediários que apareceram na fase ácida são 
transformados em metano, dióxido de carbono e outros metabólitos. 

- Fenômenos de complexação e precipitação de metais continuam a 
ocorrer. 

- Carga orgânica dos lixiviados decresce e a produção de gases aumenta 
proporcionalmente. 

- Estabilização dos componentes orgânicos disponíveis nos resíduos e 
solubilizados nos lixiviados. 

- Concentrações de nutrientes, inicialmente elevadas, se tornam 

limitantes. 

Fase 5 

Maturação final 

- Produção de gases entra em queda acentuada, e em seguida, cessa. 
- Oxigênio e espécies oxidadas reaparecem lentamente e aumento do 

potencial redox é observado. 
- Matérias orgânicas resistentes à biodegradação são convertidas em 

moléculas como ácidos húmicos. 
 

   
  Fonte: Adaptado de POHLAND & HARPER, 1986. 
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Figura 3.7 – Fases do metabolismo microbiano na degradação anaeróbia. 

 

                                   Fonte: Adaptado de CHERNICHARO, 2007. 

 

Figura 3.8 - Fases de estabilização dos resíduos sólidos urbanos dispostos em aterros 

 

              Fonte: Adaptado de POHLAND & HARPER, 1986. (* STV = sólidos totais voláteis). 
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   Fase Inicial – Esta fase é a aeróbia, na qual o oxigênio presente no meio dos 

resíduos recém depositados é consumido, resultando na produção de gás 

carbônico, no aumento da temperatura interna das células e degradação de 5% 

a 10% da matéria orgânica degradável. Essa fase se caracteriza pela presença 

de microrganismos aeróbios e facultativos na degradação da matéria orgânica.  

Esta fase apresenta curta duração, geralmente de poucas semanas 

(aproximadamente um mês), devido à rápida redução da concentração de 

oxigênio.  À medida que ocorre a redução da disponibilidade de oxigênio, os 

microrganismos anaeróbios passam a comandar o processo de degradação. 

Os lixiviados, nesta fase, apresentam elevada concentração de sais de alta 

solubilidade, como cloreto de sódio. A elevação da temperatura pode 

ocasionar, também, a formação de sais contendo metais, pois muitos íons são 

solúveis em água em temperaturas elevadas (TCHOBANOGLOUS et al., 1993; 

QASIN & CHIANG, 1994: COSTA, 2002; CASTILHOS Jr. et al., 2003; 

CHERNICHARO, 2007; CATAPRETA, 2008; MORAVIA, 2010; BAHÉ, 2014). 

   Fase de Transição – Nesta fase predominam as atividades microbianas 

anaeróbias em detrimento das aeróbias. Os microrganismos presentes são as 

bactérias fermentativas e acetogênicas. Identifica-se, nesta fase, a presença de 

compostos orgânicos simples e de alta solubilidade, principalmente ácidos 

graxos voláteis e grandes quantidades de nitrogênio amoniacal. O 

comportamento das condições anaeróbias pode ser monitorado pela medição 

das condições do potencial de oxidação/redução e pH do lixiviado drenado.  

Ocorre o surgimento de compostos intermediários, tais como ácidos graxos 

voláteis (TCHOBANOGLOUS et al., 1993; D’ALMEIDA. & VILHENA, 2000; 

QASIN & CHIANG, 1994: COSTA, 2002; CASTILHOS Jr. et al., 2003; 

CHERNICHARO, 2007; CATAPRETA, 2008; MORAVIA, 2010; BAHÉ, 2014). 

   Fase ácida – A atividade microbiológica iniciada na fase anterior é acelerada 

nesta fase com a produção de quantidades significativas de ácidos orgânicos e 

menores quantidades do gás hidrogênio.  Esta fase é marcada pelo início da 

produção de metano, porém de forma intermitente.  Ocorre a diminuição de 

nitrogênio e fósforo para o crescimento dos microrganismos. Os compostos 

orgânicos gerados na fase anterior são convertidos em metano e gás carbônico 

pela atuação de microrganismos denominados arqueas metanogênicas. O pH 

se eleva pela redução de ácidos e maior geração de amônia, chegando a 

valores acima de 7,0, caracterizando um resíduo levemente básico, 
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consequentemente, diminui a solubilização de compostos inorgânicos. A 

concentração de matéria orgânica em relação à inorgânica é reduzida no 

lixiviado, significando uma maior estabilidade e menor biodegradabilidade 

(TCHOBANOGLOUS et al., 1993; QASIN & CHIANG, 1994: COSTA, 2002; 

LIMA, 2006; CASTILHOS Jr. et al., 2003; CHERNICHARO, 2007; 

CATAPRETA, 2008; MORAVIA, 2010; BAHÉ, 2014). 

   Fase de fermentação metanogênica – Intensa geração de metano e dióxido de 

carbono, permanecendo constante a produção e a composição do biogás, 

gerando muitos sulfetos e até 1.000 mg/L de gás sulfídrico, que ajudam na 

precipitação dos compostos metálicos solubilizados. Ocorre um aumento 

significativo da concentração de amônia no lixiviado.  A carga orgânica dos 

lixiviados decresce e as concentrações de nutrientes se tornam limitantes 

(TCHOBANOGLOUS et al., 1993; QASIN & CHIANG, 1994; COSTA, 2002; 

LIMA, 2006; CASTILHOS Jr. et al., 2003; CHERNICHARO, 2007; 

CATAPRETA, 2008; MORAVIA, 2010; BAHÉ, 2014). 

   Fase de maturação final – Essa fase ocorre depois que a matéria orgânica 

facilmente biodegradável foi convertida em CH4 e CO2.  A taxa de geração de 

gás no aterro cai significativamente, já que os nutrientes viáveis foram 

removidos com os líquidos lixiviados durante as fases anteriores e os 

substratos que permanecem no aterro são lentamente biodegradados. Em 

função do grau de estabilidade do aterro, a produção de compostos 

estabilizados húmicos e similares chega a valores acima de 50%. Dessa forma, 

os processos biológicos ficam menos efetivos, pois o nível de recalcitrância 

aumenta muito (TCHOBANOGLOUS et al., 1993; QASIN & CHIANG, 1994; 

COSTA, 2002; LIMA, 2006; CASTILHOS Jr. et al., 2003; CHERNICHARO, 

2007; CATAPRETA, 2008; MORAVIA, 2010; BAHÉ, 2014). 

 

A duração das diferentes fases de degradação dos resíduos em aterros depende de 

diversos fatores, como, por exemplo, tamanho do aterro, forma de gerenciamento do 

aterro (aterramento, compactação, recirculação), tipo de resíduos depositados e clima.  

É importante enfatizar que a geração e liberação do lixiviado pode permanecer por 

mais de 50 anos após o fechamento do aterro.   
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Um aprofundamento nos processos de degradação dos resíduos é importante para o 

conhecimento dos principais compostos presentes nos lixiviados, permitindo ainda 

obter informações acerca das substâncias húmicas que geram o estado mais 

estabilizado. Devido à complexa e variável composição dos lixiviados, torna-se 

necessário quantificar alguns parâmetros físico-químicos e biológicos para caracterizá-

los, sendo que os mais utilizados são: pH, DQO, DBO5, COT (Carbono Orgânico 

Total), Nitrogênio Kjeldahl Total (NKT) e nitrogênio amoniacal, alcalinidade, série de 

sólidos, ácidos orgânicos voláteis e metais pesados. Esses parâmetros também são 

utilizados como indicadores para aplicação de medidas de controle para a destinação 

final do lixiviado tratado. Destacam-se entre tais parâmetros a DQO e DBO5, visto que 

por meio da relação DBO5/DQO, é possível obter informações a respeito da 

biodegradabilidade da matéria orgânica presente no lixiviado (TCHOBANOGLOUS et 

al., 1993; CLEMENT et al., 1997; KJELDSEN et al., 2002; BAUN et al., 2004; RENOU 

et al., 2007; CHERNICHARO, 2007; MORAVIA, 2010; BAHÉ, 2014).   

 

Os lixiviados produzidos durante as fases acidogênica e acetogênica (fases ácidas) 

apresentam grande quantidade de matéria orgânica, principalmente devido à elevada 

concentração de ácidos graxos voláteis (AGV). Os AGV são facilmente biodegradáveis 

e, dessa forma, a relação entre a Demanda Bioquímica de Oxigênio (DBO5) e 

Demanda Química de Oxigênio (DQO) nas fases ácidas é da ordem de 0,5 ou maior 

(TCHOBANOGLOUS et al., 1993; CHERNICHARO, 1997; CASTILHOS Jr. et al., 2006; 

CHERNICHARO, 2007; MORAVIA, 2010; BAHÉ, 2014). Na fase metanogênica, os 

compostos orgânicos simples formados na fase acetogênica são consumidos por 

microrganismos estritamente anaeróbios que dão origem ao gás CH4 e ao CO2 

(TCHOBANOGLOUS et al., 1993; CHERNICHARO, 1997; CASTILHOS Jr. et al., 2006; 

CHERNICHARO, 2007; MORAVIA, 2010; BAHÉ, 2014). Estes microrganismos 

desenvolvem-se preferencialmente em valores de pH próximos à neutralidade, entre 

6,6 e 7,3.  Observa-se o aumento do pH na medida em que os ácidos voláteis simples 

produzidos na fase anterior são consumidos, favorecendo o desenvolvimento da fase 

metanogênica. Como resultado, a DBO5 na fase metanogênica diminui enquanto a 

DQO continua relativamente elevada, indicando uma menor biodegradabilidade do 

lixiviado. Isso explica a alta recalcitrância de lixiviados de aterros estabilizados e a 

pouca eficiência no seu tratamento por meio de processos biológicos 

(TCHOBANOGLOUS, et al., 1993; MANNARINO et al., 2003; CASTILHOS Jr. et al., 

2006; CHERNICHARO, 2007; MORAVIA, 2010; BAHÉ, 2014).  
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A Tabela 3.3 mostra os valores típicos dos poluentes dos lixiviados em função das 

fases de estabilização. 

 
 
Tabela 3.3 - Faixas de concentrações de alguns poluentes obtidas a partir da 

caracterização de lixiviados durante as fases de estabilização biológica 

Parâmetros Unidade Fase II Fase III Fase IV Fase V 

DQO mg/L 480 a 18.000 
1.500 a 
71.100 

580 a 9.760 31 a 900 

DBO5 mg/L 100 a 10.900 
1.000 a 
57.700 

600 a 3.400 4 a 120 

DBO5 / DQO - 0,23 a 0,87 0,40 a 0,80 0,17 a 0,64 0,02 a 0,13 

pH - 6,70 4,7 a 7,7 6,3 a 8,8 7,1 a 8,8 

NTK mg/L 180 a 860 14 a 1.970 25 a 82 7 a 490 

N-NH3 mg/L 120 a 125 2 a 1.030 6 a 430 6 a 430 

P-PO4
3- mg/L 0,6 a 1,7 0,2 a 120 0,7 a 14 0,20 a 14 

Alcalinidade total mg/L 200 a 2,500 140 a 9.650 760 a 5.050 200 a 3.520 

AVT (Ácidos Voláteis 
Totais) 

mgHAc/L 100 a 3,000 
3.000 a 
18.800 

250 a 4.000 ausente 

Cloretos mg/L 30 a 5,000 30 a 5.000 30 a 5.000 30 a 5.000 

Sulfatos mg/L 10 a 458 10 a 3.240 ausente 5 a 40 

ST (sólidos totais) mg/L 
2,050 a 
2,450 

4.120 a 
55.300 

2.090 a 
6.410 

1.460 a 
4.640 

Cádmio mg/L 190 a 490 70 a 3.900 76 a 490 76 a 254 

Chumbo mg/L 
0,001 a 
0,004 

0,01 a 1,44 0,01 a 0,10 0,01 a 0,10 

Cobre mg/L 0,085 a 0,39 0,05 a 2,2 0,03 a 0,18 0,02 a 0,56 

Cromo mg/L 0,023 a 0,28 0,06 a 18 0,05 0,05 

Ferro mg/L 68 a 312 90 a 2.200 115 a 336 4 a 20 

Magnésio mg/L 66 a 96 3 a 1.140 81 a 505 81 a 190 

Manganês mg/L 0,6 0,6 a 41 0,6 0,6 

Níquel mg/L 0,02 a 1,55 0,03 a 79 0,01 a 1 0,07 

Potássio mg/L 35 a 2,300 35 a 2.300 35 a 2.500 35 a 2.500 

Sódio mg/L 20 a 7,600 - - - 

Zinco mg/L 0,06 a 21 0,65 a 220 0,40 a 6 0,40 

Coliformes totais NMP/100ml 100 a 105 100 a 105 ausente ausente 

Coliformes termotolerantes NMP/100ml 100 a 105 100 a 105 ausente ausente 

Fonte: Adaptado de D'Almeida & Vilhena (2000); Pohland & Harper (1986). 

 

Os valores da DBO5 e DQO tendem a sofrer reduções ao longo da degradação dos 

resíduos aterrados. Entretanto, a DBO5 decresce mais rapidamente em relação à 

DQO, que permanece no lixiviado, devido à parte inorgânica e a matéria orgânica 
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recalcitrante formada. Teoricamente, é possível dividir estes estágios de estabilidade 

dos aterros sanitários em função da relação DBO5/DQO observada nos lixiviados 

(CASTILHOS Jr. et al., 2006), a saber:  

 
 

 DBO5/DQO>0,5 indica um aterro novo e instável (alta biodegradabilidade);  

 0,1<DBO5/DQO<0,5 indica um aterro moderadamente estável (média 

biodegradabilidade); 

 DBO5/DQO<0,1 indica um aterro antigo e estável (baixa biodegradabilidade).  

 
O aterro tem uma grande complexidade de poluentes e ainda variações sazonais e de 

localização que influenciam muito nos processos de degradação, tendo ainda a idade 

do aterro como um fator relevante na qualidade do lixiviado, sendo um indicador da 

estabilidade dos compostos poluentes.  De acordo com os valores de pH, DBO5 e 

DQO é possível se conhecer o estado de degradação dos resíduos e o nível de 

estabilidade e recalcitrância do lixiviado. A Tabela 3.4 mostra dados relativos aos 

parâmetros poluentes em função da idade do aterro.  

      

Tabela 3.4 - Características do lixiviado em função da idade do aterro 

Parâmetros 

Idade do aterro (anos) 

0 - 5 5 - 10 10 - 15 >20 

DBO5 (mg/L) 10.000 a 25.000 1.000 a 4.000 50 - 1.000 <50 

DQO (mg/L) 15.000 a 40.000 10.000 - 20.000 1.000 - 5.000 <1000 

NTK (mg/L) 1.000 a 3.000 400 - 600 75 - 300 <50 

Nitrogênio amoniacal (mg/L) 500 - 1.500 300 - 500 50 - 200 <320 

SDT (mg/L) 1.000 a 25.000 5.000 - 10.000 2.000 - 5.000 <1000 

pH (-) 3 - 6 6 - 7 7 - 7,5 7,5 

Cálcio (mg/L) 2.000 - 4.000 500 - 2.000 300 - 500 <300 

Sódio e Potássio (mg/L) 2.000 - 4.000 500 - 1.500 100 - 500 <100 

Cloreto (mg/L) 1.000 - 3.000 500 - 2.000 100 - 500 <100 

Sulfato (mg/L) 500 - 2.000 200 - 1.000 50 - 200 <50 

Fósforo (mg/L) 100 - 300 10 - 100 - <10 

  Fonte: FARQUHAR, 1989; EL-FADEL et al., 2002. 
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Os lixiviados gerados, tratados e descartados no corpo hídrico receptor, geralmente, 

não atendem às resoluções do Conselho Nacional de Meio Ambiente (CONAMA) (nº 

430/2011) e do Instituto Estadual do Ambiente (INEA) do Estado do Rio de Janeiro 

(NT 202 revisão 10), que estabelecem condições e padrões de lançamento de 

efluentes gerados por qualquer fonte de poluição. Essa destinação sem o tratamento 

adequado causa desequilíbrio e danos ao meio ambiente (SILVA, 2008; 

CHERNICHARO, 2007; CAVALCANTI et al., 2009; MORAVIA, 2010; BAHÉ, 2014). 

 

A definição do procedimento de tratamento para o lixiviado deve considerar uma 

avaliação de eficiência, atendimento à legislação e relação custo-benefício, 

considerando as características do local.  A escolha de uma tecnologia e/ou um 

dimensionamento impróprios resultam em problemas na operação da estação de 

tratamento e dificuldades no atendimento à legislação ambiental (TCHOBANOGLOUS 

et al., 1993; LIMA et al., 2005; SOUTO & POVINELLI, 2007; MORAVIA, 2010; BAHÉ, 

2014).     

 

3.2.2.3 Características do lixiviado 

 

A composição do lixiviado em um aterro depende diretamente dos resíduos 

depositados no mesmo, e apresenta uma forte relação com a magnitude e 

características da população servida, aspectos climáticos e hidrogeológicos, grau de 

estabilização do aterro sanitário, teor de umidade, teor de matéria orgânica e idade 

dos resíduos depositados. Dessa forma, deve ficar claro que as variações dos 

lixiviados nos diversos aterros, tanto em países desenvolvidos, quanto em países em 

desenvolvimento, como o Brasil, são influenciadas por diversas características dos 

aterros (CHRISTENSEN & KJELDSEN, 1989; TCHOBANOGLOUS et al., 1993; 

HERRERA et al., 2000; MORAVIA, 2010; FERNANDES et al., 2015; BAHÉ, 2014), a 

saber: 

 

  Tipo de resíduos recebidos no aterro, teor de matéria orgânica, idade do aterro 

e grau de decomposição da matéria orgânica; 

 

  Variação sazonal do tempo durante a disposição dos resíduos sólidos, tais 

como precipitação pluviométrica e temperatura; 

 



36 

36 

 

 

 

 

   Processos mecânicos aplicados ao aterro, tais como: compactação, 

granulometria dos resíduos, pré-tratamento mecânico biológico usado, 

cobertura do aterro, altura das camadas de resíduos; 

 

  Ambiente do aterro, tais como: fase de degradação do resíduo, umidade, 

precipitação, temperatura etc.  

 

O lixiviado pode conter matéria orgânica dissolvida, nutrientes, produtos intermediários 

da digestão anaeróbia dos resíduos, metais pesados tais como cádmio, zinco, 

mercúrio, assim como organoclorados, oriundos do descarte de inseticidas e 

agrotóxicos, além de microrganismos. A pluma de lixiviado pode conter cinco grupos 

de poluentes principais (CHRISTENSEN & KJELDSEN, 1989; TCHOBANOGLOUS et 

al., 1993; REINHART & AL-YOUSFI, 1996; SEGATO & SILVA, 2000; HERRERA et al., 

2000; CHRISTENSEN et al., 2001; MORAES, 2005; CASTILHOS Jr. et al., 2006; 

NAGASHIMA et al., 2009; MORAVIA, 2010; BAHÉ, 2014; FERNANDES, et al., 2015;), 

a saber:  

 

 Matéria Orgânica Dissolvida expressa em termos da DBO5, DQO ou COT, 

incluindo metano, ácidos graxos voláteis e compostos recalcitrantes, como 

ácidos fúlvicos, húmicos e humina;  

 

 Macrocomponentes inorgânicos tais como: Ca2+, Mg2+, K+, NH
4

+
, Fe2+, Mn2+, 

Cl
-

, SO
4

2-

, CO
3

-

,
 

HCO
3

-

 e S
2-

;  

 
 Elementos traço: Cd, Cr, Cu, Pb, Ni e Zn;  

 
 Compostos orgânicos xenobióticos, presentes em baixas concentrações, 

incluindo hidrocarbonetos aromáticos, fenóis, álcoois, aldeídos, cetonas, 

ácidos carboxílicos, e compostos alifáticos e aromáticos clorados;  

 
 Outros componentes como boro, arsênio, bário, selênio, mercúrio e  

  cobalto, que são encontrados em baixíssimas concentrações; 

 

 Microrganismos: bactérias (acetogênicas, desnitrificantes e coliformes totais 

e fecais) e arqueas metanogênicas. 
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3.2.2.3.1 Caracterização dos lixiviados 

 

A caracterização de efluentes em geral pode ser realizada em três níveis: identificação 

individual dos compostos, identificação de classes de compostos e determinação de 

parâmetros coletivos específicos e não específicos (CHRISTENSEN & KJELDSEN, 

1989; TCHOBANOGLOUS et al., 1993; BARKER et al., 1999; MORAVIA, 2007; 

LANGE & AMARAL, 2009; MORAVIA, 2010).  

 

Na determinação de poluentes convencionais ou não específicos para a caracterização 

de lixiviados usam-se métodos padronizados na literatura, dentre os quais pode-se 

mencionar: pH, DBO5, DQO, NTK, N-NH3, Fósforo, Cloretos, Alcalinidade, Série de 

Sólidos, Metais Pesados (Cd, Ni, Zn, Cu e Pb) e outros metais tais como Al e Fe. Os 

parâmetros específicos, tais como DQO inerte, biodegradabilidade e substâncias 

húmicas, são métodos de caracterização encontrados na literatura, ainda não 

padronizados, e que fornecem informações direcionadas a uma determinada 

propriedade do lixiviado (CHRISTENSEN & KJELDSEN, 1989; TCHOBANOGLOUS et 

al., 1993; MORAVIA, 2007; LANGE & AMARAL, 2009; MORAVIA, 2010). 

A seguir serão apresentados alguns dos parâmetros de interesse na caracterização de 

lixiviados. 

 

 pH 

 

Nos processos de degradação biológica o desenvolvimento das várias espécies de 

microrganismos está diretamente relacionado às faixas predominantes de pH do 

meio reacional.  Os ácidos orgânicos voláteis são um dos indicadores do grau de 

biodegradabilidade e do andamento dos processos anaeróbios, devido ao fato de 

serem gerados na fase acidogênica e consumidos na fase metanogênica.  O pH 

ácido em lixiviados indica degradação muito recente dos resíduos depositados 

com a geração massiva de ácidos voláteis totais. Já na fase metanogênica, em 

que os resíduos já estão há muito tempo depositados e, portanto, relativamente 

estabilizados, o consumo de ácidos voláteis, o aumento da presença de 

nitrogênio amoniacal e o tamponamento do meio também tem influência na 

variação do pH, que nesse caso aumenta a valores acima de 8,0 
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(CHRISTENSEN & KJELDSEN, 1989; TCHOBANOGLOUS et al., 1993; HERRERA et 

al., 2000; MORAVIA, 2007; LANGE & AMARAL, 2009; MORAVIA, 2010). 

 
 
 Matéria orgânica 

 

A quantidade de matéria orgânica presente em lixiviados pode ser quantificada de 

forma indireta através da DBO5 e DQO. A DBO5 está relacionada com a quantidade 

de oxigênio necessária para estabilizar, por meio de processos bioquímicos, a matéria 

orgânica carbonácea degradável, sendo diferente da DQO, que utiliza um agente 

oxidante, em meio ácido, para a oxidação química da matéria orgânica, porém 

oxidando também compostos inorgânicos que estejam em sua forma ainda reduzida 

no meio reacional, tais como sulfetos, nitritos, sulfitos, etc.  O carbono orgânico total 

(COT) é obtido através de análise instrumental de medida direta da matéria orgânica 

presente em lixiviados, através da quantificação do carbono orgânico liberado na 

forma de CO2 após oxidação térmica, com a necessidade de quantificar em conjunto 

os carbonatos e bicarbonatos presentes, sendo menos aplicada a lixiviados 

estabilizados em função da geração de compostos de natureza húmica 

(CHRISTENSEN & KJELDSEN, 1989; TCHOBANOGLOUS et al., 1993; CONTRERA, 

2008; SOUTO, 2009; LANGE & AMARAL, 2009; MORAVIA, 2010). 

 

Relação DBO5/DQO  

 

A avaliação do nível de biodegradabilidade obtido por meio da relação DBO5/DQO 

indica o quanto é estabilizado o lixiviado do aterro, sendo que essa biodegradabilidade 

decresce de acordo com o aumento da idade do aterro. O lixiviado de aterros 

recentes, em funcionamento por período curto, apresentam grande quantidade de 

matéria orgânica biodegradável, de modo que a relação DBO5/DQO situa-se entre 0,4 

a 0,6 ou maior.  Quando essa relação se reduz a valores menores que 0,3, se inicia 

uma fase em que os compostos apresentam menor potencial de biodegradação e são 

mais recalcitrantes.  A relação em função dos consumos de oxigênio deve ser ainda 

avaliada com outros parâmetros complementares, como por exemplo a quantidade de 

ácidos voláteis (CHRISTENSEN &. KJELDSEN, 1989; TCHOBANOGLOUS et al., 

1993; CONTRERA, 2008; SOUTO, 2009; LANGE & AMARAL, 2009; MORAVIA, 

2010).  
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O uso dos parâmetros de consumo de oxigênio é tradicional e indica a evolução da 

biodegradabilidade dos lixiviados, sendo em geral alta a relação no início dos 

processos biológicos, seja, aeróbios ou anaeróbios. No caso dos lixiviados os valores 

são altos em pH baixo e pequenas produções de gases.  À medida que chega a fase 

metanogênica, que é o caso dos aterros antigos, essa relação se encontra entre 0,05 

e 0,2 (em geral < 0,1), sendo que isso ocorre devido ao aumento da estabilidade, 

indicando a baixa biodegradabilidade dos compostos orgânicos contidos no lixiviado.  

Nessa fase ocorre a maior geração de substâncias húmicas (ácidos húmicos, ácidos 

fúlvicos e humina), componentes de difícil biodegradação (recalcitrantes). Em função 

desse decréscimo da biodegradabilidade para os lixiviados mais estabilizados, o 

tratamento físico-químico e não biológico é o mais indicado (TCHOBANOGLOUS et 

al., 1993; REINHART & AL-YOUSFI, 1996; EL FADEL et al., 2002; CONTRERA, 2008; 

SOUTO, 2009; LANGE & AMARAL, 2009; MORAVIA, 2010). 

 
 

   Toxicidade 

 

Diversos compostos podem apresentar toxicidade para os microrganismos e dessa 

forma inibir os processos de degradação biológica, dentre os quais destacam-se a 

amônia, os sulfetos, os metais pesados, os cátions alcalinos e alcalino-terrosos 

como sódio, potássio, cálcio e magnésio, compostos orgânicos, como os ácidos 

acéticos, hidrogênio, oxigênio etc. A toxicidade do lixiviado não pode ser 

associada à uma substância isoladamente e nem à soma de todas as substâncias 

presentes, mas sim ao efeito sinérgico entre as diferentes substâncias existentes 

no lixiviado. Os metais são tóxicos aos microorganismos, sejam eles aeróbios ou 

anaeróbios. Os principais fatores que levam à mobilidade dos metais são: pH, 

potencial de oxidação-redução, atividade microbiana e a própria química do solo. 

Além disso, existem alguns mecanismos que afetam a mobilidade dos metais, tais 

como: precipitação, solubilização, adsorção, troca iônica, complexação e difusão 

(TCHOBANOGLOUS et al., 1993; CASIM & CHIANG, 1994; VON SPERLING, 1995; 

CHERNICHARO, 1997; METCALF & EDDY, 2003; DI BERNARDO et al., 2002; 

SILVA et al., 2004; KOHN et al., 2004; CONTRERA, 2008; SOUTO, 2009; LANGE & 

AMARAL, 2009; MORAVIA, 2010). 
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Geralmente as concentrações dos metais presentes nos lixiviados provenientes de 

resíduos domésticos são relativamente baixas, aumentando caso haja a disposição 

de resíduos industriais. As concentrações variam de acordo com a fase de 

decomposição do resíduo, sendo maiores durante a fase de fermentação ácida, 

quando estes elementos estão mais solúveis, e menores na fase final de 

estabilização, durante a qual o pH normalmente é mais básico  e ocorre a precipitação 

dos metais (BUSCHINELLI, 1985; RAY e CHAN, 1986; TCHOBANOGLOUS et al., 

1993; CASIM E CHIANG, 1994; VON SPERLING, 1995; CHERNICHARO, 1997; 

METCALF & EDDY, 2003; CONTRERA, 2008; SOUTO, 2009; LANGE & AMARAL, 

2009; MORAVIA, 2010). 

 

A Tabela 3.5 ilustra alguns dos metais mais frequentemente encontrados nos 

lixiviados de aterro sanitário e suas respectivas concentrações. 

 

Tabela 3.5 - Concentrações de metais pesados em lixiviados de aterros sanitários. 
Metal Concentração média 

(mg/L) 
Metal Concentração média 

(mg/L) 

Antimônio 4,52 Ferro 2,21 

Arsênio 0,042 Manganês 9,59 

Bário 0,853 Mercúrio 0,002 

Berílio 0,006 Níquel 0,326 

Cádmio 0,022 Prata 0,021 

Cromo 0,175 Selênio 0,012 

Cobre 0,168 Tálio 0,175 

Chumbo 0,162 Zinco 8,32 

Fonte: QASIM & CHIANG (1994). 

 

   Biodegradabilidade 

 

Nos lixiviados, os compostos biodegradáveis podem ser classificados em relação à 

facilidade de degradação, sendo que podem ser divididos em rapidamente, 

moderadamente ou lentamente biodegradáveis. Os compostos rapidamente 

biodegradáveis são em geral solúveis, consistindo em moléculas relativamente 

simples, podendo serem metabolizados diretamente pelas bactérias heterotróficas, 

enquanto os compostos moderadamente e lentamente biodegradáveis estão, em 

geral, na forma sólida, as quais necessitam serem hidrolisados antes de serem 

metabolizados. No entanto, é possível que haja matéria orgânica solúvel cuja 
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degradação é  mais lenta, consistindo em moléculas mais complexas. Já os 

compostos recalcitrantes são aqueles que resistem à biodegradação e tendem a 

persistir e se acumular no lixiviado. Nem sempre são compostos tóxicos aos 

microrganismos, porém são resistentes ao ataque metabólico, tais como os 

compostos húmicos, no caso de lixiviados.  A biodegradabilidade do lixiviado é 

afetada por muitos fatores, sendo os fatores mais relevantes: fonte e quantidade de 

microrganismos e condições físico-químicas do meio, tais como concentração de 

oxigênio, temperatura, pH, dentre outros. Uma das formas de determinação da 

biodegradabilidade de matrizes aquosas consiste no monitoramento do decaimento 

da DQO em reatores alimentados com amostra, solução de nutrientes e lodo 

proveniente de reatores aeróbios como inóculo, incubado a 25ºC e submetido à 

aeração, até a estabilização da amostra testada (TCHOBANOGLOUS et al., 1993; 

CASIM E CHIANG, 1994; VON SPERLING, 1995; OECD, 1995; PAINTER, 1995; 

CHERNICHARO, 1997; METCALF & EDDY, 2003; CONTRERA, 2008; SOUTO, 

2009; LANGE & AMARAL, 2009; MORAVIA, 2010). 

 

 Substâncias húmicas 
 
 

As substâncias húmicas presentes nos lixiviados podem ser consideradas com um 

grande fator de recalcitrância, pois sua composição é muito complexa e estável.  Os 

ácidos húmicos constituem uma série de polímeros amorfos de coloração variando 

entre a amarela, marrom e preta, com alta massa molar, provenientes de reações de 

sínteses secundárias, bióticas e abióticas (STEVENSON, 1994; CONTRERA, 2008; 

SOUTO, 2009; LANGE & AMARAL, 2009; MORAVIA, 2010; LABANOWSKIA et al., 

2010).  

 

As frações húmicas e fúlvicas representam misturas heterogêneas com 

comportamentos químicos semelhantes, como também possuem estruturas similares, 

mas com massas moleculares diferentes. As substâncias húmicas possuem grupo 

funcional carboxílico em quase todos seus grupos funcionais e massas moleculares de 

moderada a alta, também sendo macromoléculas aniônicas refratárias (MCBRIDE, 

1994; HONG & ELIMELECH, 1997; LABANOWSKIA et al., 2010).  

 

Nas tentativas de tratamento do lixiviado, associa-se ao termo recalcitrância tudo o 

que mostra dificuldade ou impossibilidade de degradação, como ocorre em certas 
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substâncias químicas na natureza. No caso do lixiviado de aterros, a recalcitrância 

está diretamente relacionada a substâncias húmicas, compostos clorados e 

aromáticos. Os microrganismos são os principais agentes dos processos de 

degradação e reciclagem de nutrientes, e sua incapacidade de degradar ou 

transformar essas substâncias é o indício da recalcitrância ou persistência do lixiviado 

no meio ambiente (MORAIS, 2005; LABANOWSKIA et al., 2010).  

 

Os ácidos húmicos, ácidos fúlvicos e humina no lixiviado de um aterro estabilizado 

representam 50 a 57% da concentração de carbono orgânico, com maior dificuldade 

de degradação e alto nível de recalcitrância (SILVA et al., 1997; LABANOWSKIA et al., 

2010).   Em vários estudos realizados, o lixiviado de aterro sanitário tem se mostrado 

com grande recalcitrância, a qual acredita-se estar associada com a presença de 

compostos de elevada massa molecular e com estruturas muito complexas, como é o 

caso das substâncias húmicas.  Já foi reportado na literatura que 50 a 60% da DQO 

total do lixiviado na fase metanogênica (lixiviado estabilizado) é constituída por 

substâncias húmicas (ZOUBOULIS et al., 2004; KANG et al., 2002; EL FADEL & 

KHOURI, 2000; SOUTO, 2009; LABANOWSKIA et al., 2010). 

 

As Tabelas 3.6 e 3.7 mostram a faixa de parâmetros constituintes do lixiviado, 

ilustrando as variações típicas reportadas para os aterros no Brasil. 

 

Tabela 3.6 - Variação da Composição do lixiviado gerado em aterros brasileiros  
                      (25 aterros em 9 estados brasileiros). 

Variável Faixa máxima Faixa mais provável FVMP (%) 
pH 5,7 - 8,6 7,2 - 8,6 78 

Condutividade (µS/cm) 2.950 – 25.000 2.950 – 17.660 77 

DBO5 (mg/L O2) <20 - 30.000 <20 - 8.600 75 

DQO (mg/L O2) 190 - 80.000 190 - 22.300 83 

NTK (mg/L de N) 80 - 3.100 Não há  - 

N - Amoniacal (mg/L de N) 0,4 - 3.000 0,4 - 1800 72 

P total (mg/L) 0,1 - 40 0,1 - 15 63 

Sólidos totais (mg/L) 3.200 - 21.900 3.200 - 14.400 79 

Sólidos totais fixos (mg/L) 630 - 20.000 630 - 5.000 60 

Sólidos totais voláteis (mg/L) 2.100 - 14.500 2.100 - 8.300 74 

  Ferro (mg/L) 0,01 - 260 0,01 - 65 67 

  Manganês (mg/L) 0,04 - 2,6 0,04 - 2,0 79 

  Cromo (mg/L) 0,003 - 0,8 0,003 - 0,5 89 

  Chumbo (mg/L) 0,01 - 2,8 0,01 - 0,5 64 

       FVMP: Frequência de ocorrência dos valores mais prováveis. 
       Fonte: Adaptada de SOUTO & POVINELLI, 2007. 
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Tabela 3.7 - Variação da composição de metais dos lixiviados gerados em aterros no 
Brasil (valores médios e faixa). 

Parâmetro 
Procedência dos lixiviados 

 1 2   3 

Cádmio (mg/L)   0 - 0,065   <0,01 

Chumbo (mg/L)  <0,01 -1,5 0,01 - 0,5   <0,01 

Cobre (mg/L)  0,2 - 2,9 0,05 -0,15   <0,01 -0,10 

Cromo (mg/L)  <0,01 -3,5 0,03 - 0,5   <0,01 -0,09 

Ferro (mg/L)  15 - 220 0,01- 0,65   1,98 – 5,0 

Níquel (mg/L)   0,03 - 0,5   <0,01 -0,06 

Zinco (mg/L)    0,01 - 1,5   0,30 - 0,32 

1-Aterro de Muribeca, Pernambuco.  Fonte: OLIVEIRA & JUCÁ, 2004 
2-Aterros brasileiros. Fonte: SOUTO & POVINELLI, 2007 
3-Aterro sanitário de Seropédica. Fonte COMLURB, 2012. 

 

 

A idade do aterro faz toda a diferença, pois se é jovem a DQO do lixiviado é muito alta, 

porém é fácil biodegradação. A DBO5 para esse lixiviado também é alta, porém a 

relação DBO5/DQO, que define a maior ou menor biodegradabilidade do lixiviado, fica 

entre 0,30 e 0,70, mostrando que aterros novos geram lixiviados com maior potencial 

de biodegradação em comparação com aterros velhos (estabilizados) com maior nível 

de recalcitrância, para os quais a relação DBO5/DQO situa-se entre 0,04 e 0,20 

(TCHOBANOGLOUS, et al., 1993; CASIM & CHIANG, 1994; VON SPERLING, 1995; 

CHERNICHARO, 1997; METCALF & EDDY, 2003; DI BERNARDO et al., 2002; 

LANGE & AMARAL, 2009; MORAVIA, 2010; LABANOWSKIA et al., 2010; CARDILLO, 

2013).   

 

A concentração de nitrogênio amoniacal dos aterros novos se mostra abaixo de 500 

mg/l, tendo presença de metais pesados em valores acima dos limites fixados pela 

legislação em função da lixiviação ácida. O baixo teor de amônia, que não gera grande 

inibição ao processo microbiano, facilita a biodegradação.  Esses aterros novos têm 

em geral pH abaixo de 7,0 e uma condutividade acima de 20.000 µS/cm2 

(TCHOBANOGLOUS, et al., 1993; CASIM & CHIANG, 1994; VON SPERLING, 1995; 

CHERNICHARO, 1997; METCALF & EDDY, 2003; DI BERNARDO et al., 2002; 

LANGE & AMARAL, 2009; MORAVIA, 2010; LABANOWSKIA et al., 2010; CARDILLO, 

2013).   
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Lixiviados de aterros mais antigos tem uma baixa biodegradabilidade e muitos 

compostos recalcitrantes, sendo de difícil tratamento.  A DQO se reduz bastante, 

porém a DBO5 fica de forma tão baixa que inviabiliza os processos biológicos de 

tratamento, exceto em alguns casos quando se faz uso de biorreatores a membrana 

(MBR). Adicionalmente, a matéria orgânica de difícil biodegradação, com 

componentes de ácidos húmicos e fúlvicos, principalmente, aumenta 

significativamente (TCHOBANOGLOUS, et al., 1993; CASIM & CHIANG, 1994; VON 

SPERLING, 1995; CHERNICHARO, 1997; METCALF & EDDY, 2003; DI BERNARDO 

et al., 2002; LANGE & AMARAL, 2009; MORAVIA, 2010; LABANOWSKIA et al., 2010; 

CARDILLO, 2013).  

 

O pH do lixiviado dos aterros antigos aumenta, chegando a valores entre 7.8 a 8.5, 

sendo tamponado, com alcalinidade acima de 10.000 mg/L e o nitrogênio amoniacal 

chega a valores maiores que 1.000 mg/L. Dessa forma o tratamento biológico se torna 

inviável sem um pré-tratamento, pois além da baixa DBO5, o nitrogênio amoniacal 

acarreta inibição bacteriana. No caso de aterros muito antigos, a relação DBO5/DQO é 

muito baixa, inviabilizando processos biológicos de tratamento, dessa forma tornando 

mais interessantes os processos físico-químicos e eletroquímicos como pré e pós 

tratamento ou ainda como tratamento completo, assim como combinados com 

biológicos fazendo uso de membranas  (TCHOBANOGLOUS et al., 1993; CASIM & 

CHIANG, 1994; VON SPERLING, 1995; CHERNICHARO, 1997; METCALF & EDDY, 

2003; DI BERNARDO et al., 2002; LANGE & AMARAL, 2009; MORAVIA, 2010; 

CARDILLO, 2013).  A classificação dos aterros quanto à qualidade e estabilidade dos 

seus lixiviados foi estudada por vários autores e alguns desses dados são ilustrados 

nas Tabelas 3.8 a 3.10.  

 

Tabela 3.8 - Estabilidade do aterro em função da relação DBO5/DQO. 

Relação 

DBO5/DQO 

Características 

> 0,5 Lixiviado biodegradável - aterro novo instável 

0,1 - 0,5 Aterro moderadamente estável 

< 0,1 Lixiviado pouco biodegradáveis - aterro velho estável 

                  Fonte: Adaptado de SILVA, 2008. 
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Tabela 3.9 - Classificação típica de lixiviados de aterros sanitários de acordo com 
a idade. 

 Características Novo Intermediário Antigo 
 

 Idade <5 5-10 >10 

 

 pH 6,5 6,5-7,5 >7,5 

 

 DQO (mg/L) >10.000 4.000 – 10.000 <4.000 

 

 DBO5/DQO >0,3 0,1-0,3 <0,1 

 

 Compostos   Orgânicos 

 

80% ácidos 
graxos voláteis 

5-30% de AGV + 
ácidos húmicos e 

fúlvicos 

>50% Ácidos 
húmicos e fúlvicos 

 

 Elementos Traço Baixo-Médio - Baixo 

 

 
Biodegradabilidade Alta Média Baixa 

 

  Fonte: Adaptado de RENOU, 2008. 

     

Tabela 3.10 - Composição de diferentes tipos de lixiviado de aterro. 

 
Parâmetros 

 
     Jovem 

A 

 
 
B 

TIPO DE ATERRO 

Intermediário 
A 

 
     Estabilizado 

A B 

pH <6,5 8,2 -8,3 6,5-7,5 >7,5 8,2-8,3 

Cor (U Pt/Co)  2.800-3.000  5.325-5.679 

DQO (mg/L) >15.000 18.500-20.000 3.000-15.000 <3.000 4.652-5.015 

DBO5 (mg/L) - 9.920-10.000 -       - 650-690 

DBO5/DQO 0,5-1,0 0,5-0,6 0,1-0,5 <0,1 0,1 

COT/DQO <0,3 - 0,3-0,5 >0,5 - 

N-NH3 (mg/L) 

 

<400 
 

2.400-2.540 
 

      NA 
 

>400 2.900-3.000 
 

Metais pesados 
(mg/L) >2 -         <2 <2                  - 

  Fonte: Adaptado de A – KURNIAWAN et al., 2006; B – MARAÑON et al., 2008. 
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3.3 Processos mais utilizados no tratamento de lixiviados 

3.3.1 Informações gerais 

 

O problema das empresas que implantam e operam aterros, está relacionada com a 

necessidade de implantação de uma estação de tratamento de lixiviado, em função 

das exigências do licenciamento. O aterro se inicia com uma só célula, porém se 

instala um sistema de tratamento para o lixiviado do aterro como um todo. A 

apresentação do projeto de instalação do sistema de tratamento completo, durante o 

licenciamento é uma exigência.  A implantação do sistema de tratamento do lixiviado é 

em geral onerosa, porém necessária, devido às primeiras células já gerarem lixiviado. 

 

As estações de tratamento de lixiviado são projetadas para a vida útil dos aterros, 

sabendo-se que ao longo da vida útil do aterro ocorrerão alterações na qualidade do 

lixiviado gerado.  Essa alteração da qualidade do lixiviado está relacionada com sua 

estabilidade e aumento da recalcitrância. Existe a necessidade da continuidade do 

tratamento mesmo depois do aterro encerrado. Esse é um grande dilema que traz 

dificuldades no atendimento da legislação ambiental. Os sistemas de tratamento dos 

lixiviados de aterros brasileiros mais utilizados hoje em dia envolvem o uso de lagoas 

de estabilização (no caso de aterros municipais), envio para estações de tratamento 

de esgotos convencionais (no caso de aterros públicos), tratamento combinado com 

sistemas de pré-tratamento, físico-químico, biológico e avançado. É comum o uso de 

membranas no tratamento terciário (no caso de aterros particulares) e evaporação 

forçada utilizando biogás como fonte de energia, assim como outras variantes.  

 

O tratamento de lixiviados por processos físico-químicos é uma prática comum para 

aterros mais antigos, devido às limitações impostas pelas características do lixiviado, 

nesse caso lixiviados estabilizados, com alta concentrações de nitrogênio amoniacal e 

matéria orgânica altamente recalcitrante. Aplicam-se também alguns processos de 

pré-tratamento para aumento da eficiência do tratamento biológico, como por exemplo 

o “stripping” de amônia, ou, como pós-tratamento, que é o caso das membranas, para 

a remoção de compostos refratários (como ácidos húmicos e ácidos fúlvicos), cor e 

sólidos em suspensão (CHEUNG et al., 1997; MARTTINEN et al., 2002; OZTURK et 

al., 2003; TATSI, et al., 2003; CALLI et al., 2005; WISZNIOWSKI, et al., 2006).  

 

Na Figura 3.9 é apresentado um fluxograma com os critérios para seleção do 

tratamento mais adequado para os lixiviados, considerando alguns parâmetros típicos.  
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Figura 3.9 - Parâmetros de decisão na seleção do tipo de tratamento dos lixiviados. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Adaptado de FORGIE,1988; JORDÃO & PESSOA, 2005; KURNIAWAN et al., 2006; MORAVIA,  

           2010. 

 

 

LIXIVIADO BRUTO 

Temperatura < 20ºC 

                      > 10°c 

 

Aeróbio 

Associação 

aeróbio + 

anaeróbio 

Anaeróbio 

 

Associações de tratamentos: 

- Biológicos 

(aeróbio + anaeróbio) 

- Físico-químicos e biológicos: 

(físico-químico 

aeróbio/anaeróbio) 

Tratamento Físico-químico 

DQO > 10.000 mg/L 

Baixa concentração de N-NH3 
0,4 < DBO5/DQO < 0,8 

SIM 

Tratamento         

biológico: 

(aeróbio/anaeróbio) 

NÃO 

SIM 

NÃO 

Eficiência de remoção 

da DQO desejada > 

75% 

SIM 

NÃO 

1.500 < DQO < 10.000 mg/L 

Alta concentração de N-NH3 
0,1 < DBO5/DQO < 0,4 

SIM 

NÃO 
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Em função das altas concentrações de substâncias orgânicas e inorgânicas, os 

lixiviados originários de aterros sanitários, possuem um alto potencial de contaminação 

das águas subterrâneas e superficiais. Estudos de vários autores descrevem os 

efeitos adversos no solo e em aquífero, mesmo a grandes distâncias do local de 

disposição, assim como impactos na biota aquática (TCHOBANOGLOUS et al.,1993; 

KJELDSEN et al., 2002; BAUN et al., 2004). 

 

O grande desafio no tratamento do lixiviado é a variabilidade da sua composição.  A 

maioria dos aterros sanitários brasileiros não possuem tratamento para o lixiviado 

gerado ou tratam o lixiviado de maneira ineficiente, mesmo considerando os aterros 

mais sofisticados e com combinação de processos. Os processos de tratamento dos 

lixiviados de aterros podem ser classificados em quatro grandes grupos principais 

(TCHOBANOGLOUS et al.,1993; METCALF & EDDY, 2003; RENOU et al., 2008; 

MORAVIA, 2010), a saber: 

 

 Transferência de lixiviados: recirculação e tratamento combinado 

com esgoto sanitário; 

 

 Métodos Biológicos: aeróbio e anaeróbio; 

 

 Métodos físico-químicos:     - Adsorção; 

- Precipitação química; 

- Coagulação/floculação, 

- Sedimentação/flotação; 

-  Aeração (air stripping); 

- Oxidação química; 

- Evaporação; 

- Membranas. 

 

 Métodos eletroquímicos:     - Eletrocoagulação-floculação- flotação; 

- Oxidação eletroquímica; 

-  Eletrooxidação; 

-  Eletro-Fenton; 

-  Foto-eletroquímico. 
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Alguns exemplos de processos de tratamento de lixiviados são:  

 

 Adsorção em carvão ativado (ABDUL AZIZ et al., 2004);  

 

 Filtração por membranas (DI PALMA et al., 2002; OZTURK et al., 2003); 

 

 Precipitação química (Li et al., 2001; ALTINBAS et al., 2002; ZHANG et al., 

2009); 

 

 Arraste da amônia (CHEUNG et al., 1997; MARTTINEN et al., 2002; OZTURK 

et al., 2003; CALLI et al., 2005); 

 

 Coagulação-floculação, oxidação, evaporação, processos oxidativos 

avançados, entre outros (AZIZ et al., 2007; OZTURK et al., 2003; RENOU et al., 

2008; WISZNIOWSKI et al., 2006). 

 

Existem outras metodologias propostas contemplando processos não convencionais 

ou combinados de tratamentos de natureza física, biológica ou físico-química, 

necessitando de aprofundamento nos estudos para serem alternativas viáveis.   

A Tabela 3.11 relaciona os principais poluentes dos lixiviados com a efetividade 

de alguns processos de tratamento para remoção de determinado poluente.  

Os tratamentos indicados não esgotam as possibilidades de tratamento (McARDLE 

et al., 1988; TCHOBANOGLOUS et al.,1993; MORAVIA, 2010). 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



50 

 

Tabela 3.11 – Efetividade dos sistemas de tratamento na remoção de alguns 
constituintes dos lixiviados. 
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Sedimentação A NA A NA NA NA NA NA NA NA NA 

Filtração em meio granular 
 
 

A 

 

 

NA 

 

 

AP 

 

 

NA 

 

 

NA 

 

 

NA 

 

 

NA 

 

 

NA 

 

 

NA 

 

 

NA 

 

 

NA 

 

 Separação óleo-água NA NA A NA NA NA NA NA NA NA NA 

Neutralização NA NA NA A NA NA NA NA NA NA NA 

Precipitação/Floculação/ 

Sedimentação 

A AP A NA A A AP NA NA NA NA 

Oxidação/Redução AP AP AP NA NA A A NA A A A 

Adsorção em carvão AP AP AP NA NA A A A A A A 

Air Stripping AP A AP NA NA NA NA A NA NA NA 

Stripping com vapor AP A AP AP NA NA NA A NA NA NA 

Osmose Reversa AP A AP AP A A A NA NA A A 

Ultrafiltração AP NA AP AP A A NA NA A A A 

Troca Iônica AP A AP NA A A NA NA NA AP NA 

Oxidação a úmido NA NA NA NA NA A NA A A NA NA 

Lodo Ativado AP A AP AP NA AP A A A NA NA 

Reator Sequencial em 
Batelada 

AP A AP AP NA AP A A A NA NA 

Tratamento c/ carvão 
ativado pulverizado 

A NA AP AP NA AP A A A A NA 

Biodiscos rotativos NA A AP AP NA AP A A A NA NA 

Filtros Aeróbios AP A AP AP NA AP A A A NA NA 

Cloração NA NA AP AP NA NA NA NA NA NA A 

Legenda: (A) processo aplicável; (AP) processo aplicável após pré-tratamento; (NA) processo não 
aplicável. 

Fonte: Adaptado de McARDLE et al.,1988. 

 

 

Durante os últimos anos, foram desenvolvidas diversas alternativas para tratamento 

dos lixiviado gerados nos aterros. Para aterros de pequenos municípios, com baixa 
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geração de lixiviado, sistemas mais simples são empregados. Esses sistemas, porém, 

ficam muito aquém em termos de remoção de poluentes quando comparados com os 

métodos mais avançados. Em alguns casos, o tratamento do lixiviado em conjunto 

com o esgoto sanitário tem sido uma alternativa, mesmo com as dificuldades que um 

lixiviado de baixa biodegradação traz ao tratamento do esgoto (TCHOBANOGLOUS et 

al.,1993; CASTILHOS JR., 2003; METCALF & EDDY, 2003; MORAVIA, 2010; 

NASCENTES, 2013).   

 

As lagoas de estabilização utilizadas por muitos municípios são processos biológicos 

de grande simplicidade, eficiência mediana, porém baixo custo de instalação, sendo a 

estabilização da matéria orgânica realizada por processos bioquímicos (degradação 

aeróbia ou anaeróbia). A lagoa anaeróbia é responsável pelo tratamento primário do 

efluente, sendo dimensionada para receber cargas orgânicas elevadas, o que mantém 

um baixo nível oxigênio dissolvido no meio líquido. As lagoas facultativas são 

responsáveis pelo tratamento secundário do efluente, sendo de características 

aeróbias na superfície e anaeróbia no fundo. A utilização de um conjunto 

solo/plantas/microrganismos com a finalidade de remover, degradar ou isolar 

substâncias tóxicas do ambiente também é aplicada. Esse sistema está baseado em 

“Wetlands” e barreiras reativas de solo.  Esses sistemas de purificação utilizam plantas 

aquáticas emergentes que se desenvolvem, tendo o sistema radicular preso ao 

sedimento e caule, podendo mostrar folhagem emersa ou parcialmente submersa. 

Uma das espécies mais utilizadas é a Typha domingensis (TCHOBANOGLOUS et 

al.,1993; CASTILHOS JR., 2003; METCALF & EDDY, 2003). 

 

A complexidade do tratamento e enquadramento à legislação dos lixiviados está 

relacionada aos poluentes contidos nesses lixiviados, tais como: alta concentração de 

matéria orgânica expressa em termos da DBO5 e DQO, alta concentração de 

nitrogênio amoniacal, metais pesados, compostos inorgânicos e orgânicos diversos, 

assim como substâncias de baixa biodegradabilidade e tóxicas, altamente danosas ao 

meio ambiente.    

 

As tabelas 3.12, 3.13 e 3.14 ilustram os principais processos de tratamento para 

lixiviados e suas aplicações. 
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Tabela 3.12 - Principais técnicas de tratamento físico-químico e químico. 

Processo de Tratamento Aplicação Observação 

Processos químicos 
(Neutralização) 

Controle do pH 
Aplicação limitada para a 
maioria dos lixiviados 

Processos Físico-
Químicos (Precipitação) 

Remoção de metais e alguns ânions 
Produz um lodo, que pode 
requerer descarte como 
resíduo perigoso 

Processos Químicos 
(Oxidação) 

Remoção de compostos orgânicos; 
detoxificação e remoção de algumas 
espécies inorgânicas 

Funciona melhor com 
lixiviados diluídos; o uso de 
cloro pode provocar a 
formação de 
organoclorados 

Processos Químicos 
(Oxidação por ar úmido) 

Degradação de compostos orgânicos 
De alto custo; funciona 
bem com poluentes 
orgânicos resistentes 

Processos Físicos 
(sedimentação/flotação) 

Separação do material em suspensão 

Aplicação limitada; pode 
ser utilizado juntamente 
com outros processos de 
tratamento 

Processos Físico-
Químicos (Filtração) 

Separação de material 
Somente útil como 
processo de polimento 

Arraste por ar 
Separação de amônia e compostos 
orgânicos voláteis 

Pode requerer 
equipamento de controle 
da contaminação 
atmosférica 

Separação por vapor 
Separação de compostos orgânicos 
voláteis 

Alto custo energético; o 
vapor condensado requer 
tratamento adicional 

Absorção Remoção de compostos orgânicos 
Tecnologia aprovada; custo 
variáveis dependendo do 
lixiviado 

Adsorção Remoção de compostos orgânicos 
Tecnologia aprovada; custo 
alto dependendo do 
lixiviado 

Troca Iônica 
Remoção de substâncias e íons 
inorgânicos dissolvidos 

Útil somente como 
processo de polimento 

Ultrafiltração 
Separação de bactérias e compostos 
orgânicos com alta massa molecular 

Propenso a entupimento; 
operação limitada por 
alguns lixiviados 

Evaporação 
Quando não se permite a descarga 
do lixiviado 

O lodo resultante pode ser 
perigoso; é viável 
normalmente apenas em 
regiões áridas 

Osmose inversa 
Remoção de substâncias orgânicas 
dessalinizadas 

Custo elevado; é 
necessário pré-tratamento 
extensivo e tratamento do 
concentrado gerado, sendo 
essa a maior limitação 

Processos eletroquímicos 
Remoção de compostos orgânicos e 
inorgânicos 

Usado para lixiviados com 
boa condutividade; custo 
de energia influencia 

Fonte: Adaptado de TCHOBANOGLOUS et al., 1994; ECKENFELDER, 2000; METCALF & EDDY, 2003. 
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Tabela 3.13 – Principais técnicas de tratamento biológico. 

 
Processo de Tratamento 

 
Aplicação 

 
Observação 

 

 Lodos ativados 
convencionais 

Remoção de substâncias 
orgânicas biodegradáveis 

Podem ser necessários aditivos 
(antiespumantes), remoção de 
amônia e necessidade de uso de 
membranas para baixas cargas 
orgânicas 

 Reator Batelada Sequencial 
- RBS 

Remoção de substâncias 
orgânicas biodegradáveis 

Similar a lodos ativados 
convencionais, somente é aplicável 
para vazões de operação não muito 
elevadas 

Lodos ativados (Aeração 
prolongada) 

Remoção de substâncias 
orgânicas biodegradáveis 

Similar a lodos ativados 
convencionais, somente requer uma 
grande área 

Filtros percoladores, 
Contactores Biológicos 
rotativos 

Remoção de substâncias 
orgânicas biodegradáveis 
 

Frequentemente utilizado para 
efluentes industriais similares 
ao lixiviado, porém não muito testado 
com lixiviados de aterros 
 

 Lagoas aeróbias e 
anaeróbias 

Remoção de substâncias 
orgânicas biodegradáveis 

Requer menor energia e produz 
menos lodo que os sistemas 
aeróbios: mais suscetível à 
instabilidade do processo; anaeróbio 
mais lento que o sistema aeróbio 

 Nitrificação / desnitrificação Remoção de nitrogênio 

Nitrificação / desnitrificação pode 
ocorrer simultaneamente com a 
degradação da matéria orgânica, 
porém é muito susceptível à inibição, 
especialmente a etapa da nitrificação 

Sistemas Alagados 
Construídos (Wetlands) 

Remoção de carga 
orgânica e amônia; 
desnitrificação do nitrato 
produzido nas etapas de 
pré-tratamento 

Polimento dos lixiviados; pode 
diminuir o volume através da 
evapotranspiração; em países 
tropicais, o clima é favorável; 
necessidade de área Manejo da 
biomassa gerada; requerido Manejo 
das larvas de mosquito 

Recirculação 

Atenuação dos poluentes 
pela atividade biológica e 
por reações físico-
químicas que ocorrem no 
aterro 

 
Diminui o volume de lixiviados; 
atenua vazões de pico de chuvas; 
pode gerar problemas em função do 
aumento da concentração de amônia 

Reator anaeróbio de manta 
de lodo de Fluxo 
Ascendente (UASB) 

Remoção da DQO de 
lixiviados com boa 
eficiência, porém 
necessitando de polimento 
final aeróbio em função da 
eficiência baixa na 
remoção da DBO5 

 
Menores tempos de detenção 
hidráulicos; mecanismos eficientes de 
retenção de Biomassa; necessidade 
de tratamentos aeróbios 
complementares 

Fonte: Adaptado de TCHOBANOGLOUS et al., 1994; ECKENFELDER, 2000; METCALF & EDDY, 2003. 
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Tabela 3.14 – Principais técnicas de tratamento avançado. 

 
Processo de Tratamento 

 
Aplicação 

 
Observação 

 

H2O2/UV, O3/UV, H2O2/O3/UV 
Remoção de 
substâncias orgânicas 
recalcitrantes 

Necessita de um efluente 
transparente, já filtrado em função 
do uso de UV 

TiO2/UV 
Remoção de 
substâncias orgânicas 
recalcitrantes 

Necessita de um efluente 
transparente, já filtrado em função 
do uso de UV 

Fotólise com UV 
Remoção de 
substâncias orgânicas 
recalcitrantes 

Necessita de um efluente 
transparente, já filtrado em função 
do uso de UV 

Oxidantes fortes diversos: O3, 
H2O2, Permanganato (KMnO4), 
Ácido de Caro (H2SO4 + H2O2) 

Remoção de 
substâncias orgânicas 
recalcitrantes 

Necessita de um efluente, já 
filtrado, porém geram resíduos 
em alguns casos 

Reagente Fenton (Fe2+ + 
H2O2) 

Remoção de 
substâncias orgânicas 
recalcitrantes 

Necessita de um efluente já 
filtrado, geram resíduos, que são 
os precipitados de hidróxidos de 
Fe2+ e Fe3+ 

Fonte: Adaptado de TCHOBANOGLOUS et al., 1994; ECKENFELDER, 2000; METCALF & EDDY, 2003. 

 

Dentre as tecnologias anteriormente descritas e aplicadas aos lixiviados, os processos 

eletroquímicos, que nem sempre são listadas como possíveis tecnologias para 

tratamento dessas matrizes, têm ganhado grande importância e vêm crescendo em 

estudos e aplicações, porém ainda em sua maioria com uso de pequenos reatores em 

escala de bancada.  Os processos eletroquímicos podem ser aplicados como pré-

tratamento, pós-tratamento, tratamento dos concentrados gerados nas estações 

complexas que tratam o lixiviado, como é o caso do aterro sanitário BR/RJ 02, assim 

como tratamento final de polimento para recirculação do lixiviado.    

 

Em geral, os processos eletrolíticos estudados na literatura relativa ao tratamento de 

efluentes, não têm suas atenções voltadas para o lodo e sua qualidade para 

disposição.  Os lodos gerados nos processos físico-químicos tradicionais, tal como a 

coagulação, geralmente apresentam teores de água de 85 a 95%, enquanto nos 

processos eletrolíticos esse percentual é inferior a 20% (CHEN, 2004; MOLLAH, 2004; 

SINOTI & SOUZA, 2005). Na tabela 3.15 tem-se alguns exemplos de sistemas de 

tratamento de lixiviados utilizados em algumas cidades brasileiras. 
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Tabela 3.15 - Exemplos de sistemas de tratamento de lixiviados utilizados 
em algumas cidades brasileiras. 

 

 Cidade
 

Tipo de Destinação 

Quantidade 

(Ton/dia)
 

 

Tratamento do Lixiviado 

Contagem-MG 
Aterro Sanitário do 

Perobas 
214   Tanque Imhoff seguido de filtro 

   biológico 

 
Ipatinga-MG 

Aterro Sanitário de 

Ipatinga 

 
150 

  Reator anaeróbio, lagoa de 

  estabilização, aerador de cascata 

  e lagoa de maturação 

 

Uberlândia-MG 

 
Aterro Sanitário de 

Uberlândia 

 

120 

  Tratamento primário (grades, retentor      

 de óleo e desarenador), seguido por    

 RAFA (reator anaeróbio de fluxo   

 ascendente) e filtro biológico 

Três Corações-MG 
Aterro Sanitário de 

Três Corações 

30  Uma lagoa anaeróbia seguida por um   

 filtro anaeróbio e uma lagoa facultativa 

Belo Horizonte-MG Aterro Sanitário de BH 

4.139   Recirculação de chorume 

  excedente tratado na ETE do 

  município 

Biguaçu-SC 

 
 
 
 

Aterro Sanitário da 

Formaco 

 
 
 
 

1.500 a 

14.500 

 Reator UASB depois inicia o tratamento   

 físico-químico e posteriormente para um   

 decantador e depois para um sistema   

 de lagoas composta por lagoa  

 anaeróbia, lagoa facultativa e lagoa de  

 maturação e por fim adição de  

 hipoclorito de sódio para desinfecção 

Porto Alegre-RS 

 

Aterro Sanitário da 

Extrema 

 

 
200 

 Filtro anaeróbio em leito de brita 

 construído sob o aterro; lagoa de 

 aeração forçada; transporte com 

 caminhão tanque para co-tratamento    

 final em ETE juntamente com esgoto   

 doméstico 

Itaquaquecetuba – 

SP 

 
Aterro Sanitário de 

Itaquaquecetuba 

 

650 

 Não tem tratamento, o chorume é   

 levado para estação de tratamento  

 de esgoto do município. Estava  

  previsto tratamento químico 

Mauá-SP 
Aterro Sanitário de 

Mauá 

1.500 a 

2.000 
  3 reatores e 2 lagoas com agitador   

 (aerador) 

São Paulo-SP 
Aterro Sanitário São 

João 
   Tratamento em conjunto com esgoto    

  sanitário pela SABESP 

Santo André-SP Aterro Sanitário 
700 a 750   Uma lagoa anaeróbia e uma   

  facultativa com aerador 

    Fonte: Adaptado de JUCÁ, 2002 
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Tabelas 3.15 - Exemplos de sistemas de tratamento de lixiviados utilizados 

em algumas brasileiras (cont.). 

idade
 Tipo de 

Destinação 

Quantidade 

(Ton/dia)
 

 

Tratamento do Lixiviado 

 
Recife-PE 

Aterro de 

Muribeca 

 
2.800 Recirculação de chorume, lagoa anaeróbia, 

lagoas facultativas, sistema bioquímico 

Caruaru-PE 

Aterro 

Sanitário de 

Caruaru 

200 Digestor anaeróbio, seguido de por  
um charco artificial 

Manuas-AM 

Aterro 

Sanitário de 

Manaus 

1.125 Recirculação de chorume e 

biorremediação 

Belém-PA 

Aterro 

Sanitário de 

Belém 

1.024   Recirculação de chorume e   

  biorremediação 

Rio de Janeiro-RJ 
Aterro de 

Gramacho 

7.026   Tanques de polimento e sistemas de nano- 

  filtração 

Fortaleza-CE 

Aterro 

Sanitário de 

Caucaia 

3.500 
  Lagoas anaeróbias e facultativas 

Fortaleza-CE 

Aterro 

Sanitário de 

Aquiraz 

21 
  Lagoas anaeróbias e facultativas 

 
Extrema-MG 

Aterro 

Sanitário de 

Extrema 

 
8 

  Lagoas anaeróbias em série, 

  seguidas por uma facultativa e 

  uma de maturação 

Paracatu-MG 

Aterro 

Sanitário de 

Paracatu 

26   Uma lagoa anaeróbia seguida 
  por uma facultativa 

Salvador-BA 
 Aterro Sanitário 

Metropolitano 
-   Tratamento no CETREL (Central de    

  tratamento de resíduos industriais) 

 
Palmas-TO 

 
Aterro Sanitário 

 
120 

  Sistema de lagoas de estabilização em 
  série com 01 lagoa anaeróbia, uma 
  facultativa e uma de maturação 

Araguaína-TO Aterro Sanitário 
160 

  Fossas sépticas e valas de infiltração 

Guarai-TO Aterro Sanitário 
40 

  2 lagoas anaeróbias 

 
João Pessoa-PB 

 
Aterro Sanitário 

 
870 

 
  Digestor anaeróbio seguido de 
  fitorremediação 

    Fonte: Adaptado de JUCÁ, 2002 
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3.3.2 Processos de tratamento biológico 
 

 

Os processos de tratamento biológicos baseiam-se na degradação da matéria 

orgânica por microrganismos que se utilizam dos compostos presentes nos lixiviados, 

oxidando e assimilando esses compostos, desta forma removendo-os do meio 

reacional. Os processos biológicos subdividem-se em aeróbios e anaeróbios, sendo 

que nos aeróbios a presença de oxigênio molecular como aceptor de elétrons gera 

as condições para degradação completa dos poluentes, gerando produtos estáveis 

(gás carbônico,  água e outros subprodutos). Nos processos anaeróbios, a 

degradação ocorre em função de diferenças de potenciais de oxirredução entre 

compostos presentes no meio reacional, gerando como produtos estáveis gás 

metano, gás carbônico e outros subprodutos.  Os processos anaeróbios, em geral, não 

apresentam elevada eficiência, cabendo aos processos aeróbios a estabilização da 

carga orgânica remanescente.  Uma comparação entre os processos ajuda na decisão 

em relação ao sistema a ser implantado considerando as condições específicas do 

lixiviado (TCHOBANOGLOUS et al., 1994; ECKENFELDER, 2000; METCALF & 

EDDY, 2003; ECKENFELDER, 2000; RENOU et al., 2008).    

 

Os processos de tratamento biológicos, em função da flexibilidade, eficiência e 

simplicidade, mesmo com relação custo-benefício elevada, são os sistemas mais 

comumente empregados para o tratamento da grande maioria dos lixiviados contendo 

elevada DBO5. Os processos biológicos têm como ponto positivo o baixo custo 

operacional, quando comparado aos processos físico-químicos tradicionais que 

necessitam de adição intensiva de produtos químicos, sendo um grande limitador no 

tratamento de lixiviados que necessitam de volumosas adições de coagulantes e 

floculantes.  No entanto, os processos de tratamento biológicos podem ser aplicados 

apenas no tratamento de lixiviados jovens, pois no caso de lixiviados velhos, a 

concentração de orgânicos é baixa e a biodegradabilidade é reduzida, assim como se 

apresentam substâncias húmicas, que impedem que este processo seja efetivo (DI 

BERNARDO, 1993; TCHOBANOGLOUS et al., 1994; CHERNICHARO, 1997; 

ECKENFELDER, 2000; METCALF & EDDY, 2003; ZHAO et al., 2010).   

 

A Tabela 3.16 apresenta um comparativo entre os sistemas aeróbios e anaeróbios. 
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Tabela 3.16 - Comparativo entre sistemas aeróbios e anaeróbios. 

Sistemas Anaeróbios Sistemas Aeróbios 

 Baixa produção de sólidos. 

 Baixo ou nenhum consumo energético. 

 Custos operacionais reduzidos. 

 Baixa demanda de área. 

 Baixos custos de implantação. 

 Produção de metano (fonte 

energética aproveitável). 

 Potencial superior a inibição e toxidez 

(bactérias metanogênicas). 

 Partida lenta do sistema. 

 Preservação da biomassa sem alimentação 

por prolongado tempo. 

 Remoção insatisfatória de patogênicos. 

 Geração de maus odores. 

 Não há remoção efetiva de nutrientes. 

 Alta produção de sólidos. 

 Geralmente associados a consumos 
energéticos necessários para introdução de 
oxigênio no meio. 

 Custos operacionais superiores. 

 Demanda de área variável com energia 
introduzida no sistema. 

 Custos de implantação superiores. 

 Perda da energia do sistema na forma de calor. 

 Inferior potencial de inibição/toxidez. 

 Partida rápida do sistema. 

 Preservação da biomassa sem 
alimentação por curto período de tempo. 

 Elevada remoção de patogênicos 

 Não há geração de maus odores. 

 Pode haver remoção de demanda 
nitrogenada por nitrificação. 

  Fontes: Adaptado de CHERNICHARO, 1997; VAN HAANDEL & LETTINGA, 1994. 

 

Em cada processo biológico, existem diferenças quanto ao crescimento da biomassa, 

podendo essa se manter aderida ou em suspensão, podendo o fluxo ser contínuo ou 

intermitente quanto às características hidráulicas (DI BERNARDO, 1993; 

TCHOBANOGLOUS et al., 1994; CHERNICHARO, 1997; ECKENFELDER, 2000; 

METCALF & EDDY, 2003).    

 

Os processos facultativos empregam bactérias que se desenvolvem na presença ou 

ausência de oxigênio livre.  Em meio reacional anóxico, as bactérias desnitrificantes, 

por exemplo, usam o nitrato como fonte de energia, com a formação de nitrogênio 

gasoso, processo esse conhecido com desnitrificação (DI BERNARDO, 1993; 

TCHOBANOGLOUS et al., 1994; CHERNICHARO, 1997; ECKENFELDER, 2000; 

METCALF & EDDY, 2003; RENOU et al., 2008).   

 

Considera-se como principais processos de tratamento biológicos de lixiviados: 

processo de recirculação nos aterros, sistemas aeróbios (lodos ativados, lagoas 

aeradas, filtros biológicos etc.). Sistemas anaeróbios (reator anaeróbio de fluxo 

ascendente, lagoas anaeróbias, filtro anaeróbio etc.), assim como fitorremediação e 
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sistemas “wetland” (TCHOBANOGLOUS et al., 1994; ECKENFELDER, 2000; 

METCALF & EDDY, 2003; RENOU et al., 2008). 

 

Os processos biológicos têm demonstrado boa eficiência na remoção de matéria 

orgânica de fácil biodegradação e em alguns casos na remoção de nitrogênio de 

lixiviados. Com o envelhecimento do aterro e consequentemente do lixiviado gerado, a 

maior presença de compostos refratários e tóxicos (amônia, ácidos húmicos e fúlvicos) 

tende a reduzir a eficiência do processo de tratamento biológico, sendo nesse caso 

necessário o envolvimento de processos de tratamento combinando duas ou mais 

técnicas (KURNIAWAN et al., 2006; LEMA et al., 1988; MARTIENSSEN et al., 2002; IM 

et al., 2001; RENOU et al., 2008; TATSI et al., 2003; UYGUR & KARGI, 2004; 

ZOUBOULIS et al., 2004). 

 

No APÊNDICE A, tem-se informações complementares sobre sistemas de tratamento 

biológico aplicados a lixiviados. 

 

3.3.3   Processos de tratamento físico-químicos  
 

Em geral os processos de tratamento físico-químicos de lixiviados de aterro sanitário 

tem sido muito utilizado, devido às limitações impostas pelas características deste tipo 

de efluente. Em particular no caso de lixiviados estabilizados, com elevadas 

concentrações de nitrogênio amoniacal e matéria orgânica biorefratária, ou seja, 

lixiviados com baixa relação DBO5/DQO de difícil degradação. Nesses casos os 

processos biológicos em si não podem ser utilizados de forma isolada para o tratamento 

e estabilização dos lixiviados de aterros, em especial no caso de lixiviados estabilizados 

de aterros antigos. Esses processos físico-químicos têm aplicação comum como pré-

tratamento aumentando a eficiência do tratamento biológico em função do aumento da 

biodegradabilidade do lixiviado, ou como pós-tratamento, para a remoção de 

compostos refratários (organoclorados, ácidos húmicos, ácidos fúlvicos e humina), cor 

e sólidos em suspensão etc.  Entretanto, a aplicação de alguns desses tipos de 

processos físico-químicos podem eliminar outros poluentes, em função da tecnologia 

aplicada.  Os compostos recalcitrantes ou biorefratários encontrados nos lixiviados são 

em sua maior parte substâncias húmicas, que geram a coloração marrom escura do 

líquido (QASIN & CHIANG, 1994; CHEUNG et al., 1997; AMOKRAME et  a l . ,  

1997;  Li et al., 2001; ALTINBAS et al., 2002; MARTTINEN et al., 2002; PALMA et 

al., 2002; OZTURK et al., 2003; TATSI, et al., 2003; ABDUL AZIZ et al., 2004; CALLI 
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et al., 2005; KURNIAWAN et  a l . ,  2005; WISZNIOWSKI et al., 2006; AZIZ et al., 

2007; RENOU et al., 2008; MARAÑON, et al., 2008; ZHANG et al., 2009).    

 

Essas substâncias húmicas são uma mistura de compostos orgânicos de grande peso 

molecular gerados pela decomposição da matéria orgânica animal e vegetal. O 

tratamento biológico não mostra boa eficiência na remoção desses compostos 

recalcitrantes, sendo necessário se utilizar tecnologias complementares para o 

tratamento adequado do lixiviado, principalmente quando o mesmo está mais 

estabilizado (QASIN & CHIANG, 1994; CHEUNG et al., 1997; AMOKRAME  et  a l . ,  

1997;  Li et al., 2001; ALTINBAS et al., 2002; MARTTINEN et al., 2002; PALMA et 

al., 2002; OZTURK et al., 2003; TATSI, et al., 2003; ABDUL AZIZ et al., 2004; CALLI 

et al., 2005; WISZNIOWSKI et al., 2006; KURNIAWAN et  a l . ,  2005; WISZNIOWSKI 

et al., 2006; DI AZIZ et al., 2007; RENOU et al., 2008; MARAÑON, et al., 2008; 

ZHANG et al., 2009).    

   

Os processos de tratamento físico-químicos têm apresentado uma boa remoção de 

compostos recalcitrantes, podendo ser em processos complementares iniciais para 

reduzir a recalcitrância do lixiviado com a remoção de compostos indesejáveis tais 

como: substâncias húmicas, metais, compostos clorados etc. (QASIN & CHIANG, 1994; 

CHEUNG et al., 1997; AMOKRAME  et  a l . ,  1997;  Li et al., 2001; ALTINBAS et 

al., 2002; MARTTINEN et al., 2002; PALMA et al., 2002; OZTURK et al., 2003; TATSI, 

et al., 2003; ABDUL AZIZ et al., 2004; CALLI et al., 2005; WISZNIOWSKI et al., 2006; 

KURNIAWAN et  a l . ,  2005; WISZNIOWSKI et al., 2006; DI AZIZ et al., 2007; 

RENOU et al., 2008; MARAÑON, et al., 2008; ZHANG et al., 2009).    

 

Dentre os processos físico-químicos para remoção dos poluentes dos lixiviados, pode-

se considerar: adsorção em carvão ativado, filtração por membranas, precipitação 

química, arraste da amônia, coagulação-floculação-decantação, oxidação, 

evaporação, processos oxidativos avançados etc. (QASIN & CHIANG, 1994; CHEUNG 

et al., 1997; AMOKRAME  et  a l . ,  1997;  Li et al., 2001; ALTINBAS et al., 2002; 

MARTTINEN et al., 2002; PALMA et al., 2002; OZTURK et al., 2003; TATSI, et al., 

2003; ABDUL AZIZ et al., 2004; CALLI et al., 2005; WISZNIOWSKI et al., 2006; 

KURNIAWAN et  a l . ,  2005; WISZNIOWSKI et al., 2006; DI AZIZ et al., 2007; 

RENOU et al., 2008; MARAÑON, et al., 2008; ZHANG et al., 2009).    

No APÊNDICE B, tem-se informações complementares sobre sistemas de tratamento 

físico-químico, coagulação, floculação, flotação e sistemas combinados aplicados ao 

tratamento de lixiviados. 
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3.3.4   Processos de tratamento eletroquímicos aplicados a lixiviados  

 

3.3.4.1 Informações básicas sobre eletroquímica  

 

 A eletroquímica estuda principalmente as propriedades físicas e químicas dos 

condutores iônicos, assim como os fenômenos que ocorrem nas interfaces entre 

condutores iônicos.  A eletrólise é um processo no qual reações químicas ocorrem nos 

eletrodos, considerando a presença de um eletrólito, por meio de uma força 

eletromotriz.  Enquanto o cátodo é o eletrodo no qual os elétrons são recebidos e onde 

ocorrem as reações de redução, o ânodo é o eletrodo no qual os elétrons saem e onde 

ocorrem as reações de oxidação. A reação no eletrodo é um processo químico 

heterogêneo que envolve a transferência de elétrons através de uma superfície, 

geralmente superfície de um metal.  A reação de eletrodo pode ser um processo 

anódico pelo qual uma espécie é oxidada pela perda de elétrons para o eletrodo ou 

ser um processo catódico pelo qual uma espécie pode ser reduzida pelo ganho de 

elétrons do eletrodo. Existe uma diversidade de reações que pode ocorrer nos 

eletrodos nas quais as espécies eletroativas podem ser orgânicas ou inorgânicas, 

neutras ou carregadas, espécies dissolvidas na solução, o próprio solvente, um filme 

sobre a superfície do eletrodo ou o próprio eletrodo. Além disso, o produto pode ser 

um composto dissolvido na solução, um gás ou uma nova fase na superfície do 

eletrodo.  Os principais tipos de reações de eletrodo podem ser:  simples transferência 

de elétron, deposição de metal, evolução de gás, corrosão do eletrodo, formação de 

um filme de óxido e transferência de elétrons com reação química. (KREYSA, 1986; 

CHEN, 2004; PANANIVELU & RAJKUMAR, 2004; PETER, 2005; ZOSKI, 2007; 

RÉGIS & BIDOIA, 2011).    

 

No APÊNDICE C, tem-se Informações básicas sobre eletroquímica, que auxiliam no 

entendimento relativo aos processos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-

oxidação. 
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3.3.4.2 Processo de eletrocoagulação-eletroflotação no tratamento de águas, 

efluentes e lixiviados 

 

3.3.4.2.1 Introdução ao processo de eletrocoagulação-eletroflotação 

 

O processo de eletrocoagulação está quase sempre acoplado ao processo de flotação 

dos flocos formados, portanto são processos acoplados, ocorrendo sempre em um 

mesmo reator eletroquímico, envolve a geração de um coagulante “in loco”, com a 

dissolução do metal utilizado como eletrodo de sacrifício, por esse motivo é um 

processo conjunto quase sempre, sendo então o nome “eletrocoagulação-

eletroflotação (ECF) adotado.  Após a coagulação, os flocos formados são flotados 

pelas bolhas de hidrogênio, oxigênio e de outros gases gerados no meio reacional, 

principalmente com o processo de eletrólise da água. Esses processos foram 

propostos incialmente em 1904 para tratamento de minério de ferro. Nesses processos 

o cátodo gera o hidrogênio e o ânodo o oxigênio.  O eletrodo de sacrifício substitui a 

adição de produtos químicos ao meio, podendo ser adicionado um produto químico 

(principalmente coagulantes adicionais e polieletrólito usado como floculante) caso 

seja interessante para aumentar a eficiência do processo ou maior espessamento do 

lodo.  A geração de microbolhas de gás ocorre de forma simultânea, como resultado 

da eletrólise da água, devido à aplicação de uma tensão entre os eletrodos, logo após 

ocorre a coagulação, em que os coloides formam flocos com sua desestabilização, 

sendo esses flocos flotados pelas microbolhas e removidos por raspagem da escuma 

gerada com uso de equipamentos mecânicos tais como raspadores ou sistema similar 

(CHEN, 2004; CRESPILHO & REZENDE, 2004; HOLT et al., 2005; ZOSKI, 2007; 

EMAMJOMEH & SIVAKUMAR, 2009; ANGLADA et al., 2009; ABDULHUSSAIN et al., 

2009; LABANOWSKIA et al., 2010; ANGLADA et al., 2010; LI et al., 2011; 

BOUHEZILA et al., 2011;  CHEN & DENG, 2012; JOTIN et al., 2012;  SHIVAYOGIMAT 

& WATAWATI, 2013; GARAJ-VRHOVAC et al., 2014; TEZCAN UN & ODUNCU, 2014; 

RICORDEL et al., 2014; MOOK et al., 2014; DONNEYS-VICTORIA et al., 2014; 

MOUSSA, 2016; YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI 

et al., 2017; GARCIA-SEGURA et al., 2017). 

 

Nos processos eletroquímicos, existem dois tipos de eletrodos que podem participar 

dos fenômenos: os inertes e os reativos. Os eletrodos reativos participam do processo 

sofrendo desgaste, por oxidação ou redução, sendo os mais usados, aqueles 

formados por metais tais como: ferro ou alumínio, que contribuem para a formação de 

íons metálicos na solução. Os eletrodos inertes não sofrem desgaste pela passagem 
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da corrente elétrica, sendo formados por materiais tais como: titânio, platina, grafite, 

óxido de rutênio, fibra de carbono etc. O uso de alumínio ou de ferro como um ânodo 

de sacrifício é uma alternativa para processos onde esses metais atuarão como 

coagulantes no lixiviado a ser tratado, pela liberação de íons dos íons Fe3+ e Al3+ com 

a geração dos hidróxidos, que é o caso da eletrocoagulação-eletroflotação. No cátodo, 

nem sempre ocorrerá deposição, podendo ocorrer a formação de íons com número de 

oxidação menor, como no caso do ferro, passando os íons de ferro III a ferro II (CHEN, 

2004; CRESPILHO & REZENDE, 2004; HOLT et al., 2005; SINOTI & SOUZA, 2005; 

ZOSKI, 2007;  ABDULHUSSAIN et al., 2009; LABANOWSKIA et al., 2010; ANGLADA 

et al., 2010; LI et al., 2011; BOUHEZILA et al., 2011;  CHEN & DENG, 2012; JOTIN et 

al., 2012;  SHIVAYOGIMAT & WATAWATI, 2013; GARAJ-VRHOVAC et al., 2014;  

TEZCAN UN & ODUNCU, 2014; RICORDEL et al., 2014; MOOK et al., 2014; 

DONNEYS-VICTORIA et al., 2014; MOUSSA, 2016; YADAV & GODEKEDIKSHIT, 

2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI et al., 2017; GARCIA-SEGURA et al., 2017). 

 

A preferência por eletrodos de alumínio e ferro está relacionada ao uso dos sais 

desses compostos no tratamento de água e efluentes, pois esses meios, em geral, são 

carregados negativamente, sendo assim necessário uso de íons positivos de maior 

carga iônica (Al+3 e Fe+3, principalmente) como eletrodo para se chegar próximo do 

potencial Zeta igual a zero que é o ponto de total desestabilização dos coloides. Os 

íons do metal são gerados no ânodo, assim como desprendimento de oxigênio, e no 

cátodo geralmente ocorre o desprendimento de hidrogênio e compostos na forma 

reduzida. Nos processos de eletrocoagulação-eletroflotação o principal gás emanado é 

o hidrogênio (no ânodo também é formado o O2) que é despendido no cátodo e ajuda 

na flotação das partículas coaguladas, em forma de flocos, e separa esses flocos do 

meio aquoso tratado gerando uma escuma na superfície no meio reacional. Além do 

processo de flotação, que é consequência da geração das bolhas de gás no meio 

reacional, os flocos formados podem ser decantados também, em uma etapa posterior 

ao processo de eletrocoagulação (ou também chamado de eletrofloculação), com as 

partículas floculadas sendo decantadas em outro compartimento depois da célula de 

eletrocoagulação (CHEN, 2004; CRESPILHO & REZENDE, 2004; HOLT et al., 2005; 

SINOTI & SOUZA, 2005; ZOSKI, 2007; SHIVAYOGIMAT & WATAWATI, 2013; 

GARAJ-VRHOVAC et al., 2014; TEZCAN UN & ODUNCU, 2014; RICORDEL et al., 

2014; MOOK et al., 2014; DONNEYS-VICTORIA et al., 2014; MOUSSA, 2016; YADAV 

& GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI et al., 2017; GARCIA-

SEGURA et al., 2017). 
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3.3.4.2.2 Mecanismos do processo de eletrocoagulação-eletroflotação 

 

Para alguns pesquisadores os mecanismos de coagulação no processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação são diversos, variando de acordo o avançar do 

processo. Na fase de reação o mecanismo de coagulação ocorre principalmente 

pela neutralização de carga por meio dos íons poliméricos Al(OH)5+ e na fase 

menos reativa o mecanismo ocorre principalmente através da coagulação por 

varredura (CRESPILHO & REZENDE, 2004; HOLT et al., 2005; SINOTI & SOUZA, 

2005; RICORDEL et al., 2014; MOOK et al., 2014; DONNEYS-VICTORIA et al., 2014; 

MOUSSA, 2016; YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI 

et al., 2017; GARCIA-SEGURA et al., 2017). 

 

Para os autores o mecanismo de desestabilização dos coloides poluentes e 

partículas em suspensão, pode ser descrito com as seguintes etapas (MOLLAH et 

al, 2004; CRESPILHO & REZENDE, 2004; SINOTI & SOUZA, 2005; ZOSKI, 2007; 

RICORDEL et al., 2014; MOOK et al., 2014; DONNEYS-VICTORIA et al., 2014; 

MOUSSA, 2016; YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI 

et al., 2017; GARCIA-SEGURA et al., 2017). 

 

➢ Compressão da dupla camada difusa das espécies carregadas pela     

interação de íons gerados, graças à oxidação dos ânodos de sacrifício, 

principalmente com uso dos metais alumínio e ferro; 

 

➢ Neutralização de carga das espécies iônicas presentes no lixiviado pelos 

contra-íons, produzidos pela dissolução eletroquímica dos ânodos de 

sacrifício, sendo que ocorre a redução da repulsão eletrostática até o 

momento em que as forças de atração de Van der Waals predominam, o que 

faz com que os coloides se aproximem, causando sua coagulação; 

 

➢  Formação de flocos. Esses flocos são formados pelo resultado da junção 

dos centros ativos gerados na coagulação, com a captura e junção das 

partículas coloidais que ainda permanecem no meio aquoso. 

 

Outros estudiosos propõem dois esquemas para o mecanismo de 

desestabilização (AMIRTHARAJAH & MILLS, apud HOLT et al., 2005): 

 

   Adsorção e neutralização de carga: os íons Al, positivamente carregados, 
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reagem com as partículas carregadas na água (coagulação); 

 

   Varredura: Os complexos de hidróxido de alumínio se adsorvem na partícula 

coloidal (floculação). 

 

SINOTI & SOUZA (2005) e SINOTI (2004), em seus estudos de tratabilidade por 

processos de eletrolíticos, no tratamento de esgotos sanitários, utilizando eletrodos de 

grafite em processo de eletrólise e eletro-oxidação, e ainda utilizando eletrodos de Fe 

e Al no processo de eletrocoagulação-eletroflotação, verificaram a melhor eficiência de 

remoção dos compostos poluentes no processo de eletrocoagulação-eletroflotação 

com a utilização de eletrodos de Al. As piores eficiências foram obtidas com a 

utilização dos eletrodos de grafite, que sendo inertes tem como principal mecanismo a 

eletro-oxidação.  

 

SINOTI & SOUZA (2005) e SINOTI (2004), verificaram ainda um maior consumo dos 

eletrodos de Fe em relação aos eletrodos de Al.  Na utilização dos eletrodos de Fe o 

efluente tratado mantinha cor amarelada, devido ao Fe solúvel, ou seja, Fe+2 reduzido 

ainda em solução.  Os melhores resultados dos ensaios na remoção de cor, também 

foram obtidos com o uso de eletrodos de Al. Os resultados de remoção de cor e 

turbidez, no caso dos eletrodos de Fe, indicaram sua inadequação na remoção desses 

poluentes, o que não ocorreu com os eletrodos de Al.   

 

SINOTI & SOUZA (2005) e SINOTI (2004), também constataram durante os ensaios, 

para os processos utilizando eletrodos de grafite e eletrodos de Fe e Al, a geração e 

liberação de cloro gás no meio reacional somente quando utilizados os eletrodos de 

grafite que são inertes, devido às reações de oxidação dos metais e seus íons 

prevalecerem em relação à reação de oxidação do cloreto a cloro.  Esse fenômeno se 

explica devido a facilidade de um produto de reação de oxidação-redução ocorre ou 

não, depende da facilidade de descarga de cada íon. No processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação, existe pouca possibilidade de emanação de cloro gás, 

exceto em casos de inertização dos eletrodos consumíveis. 

 

A tabela 3.17, mostra a ordem decrescente de facilidade de descarga dos principais 

cátions e ânions. 
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Tabela 3.17 - Ordem decrescente de facilidade de descarga de cátions e ânions. 

Cátions Ânions 

Au³+ Cl- 

Pt²+ Br- 

Hg²+ I- 

Ag1+ HSO4
- 

Cu2+ OH- 

Ni2+ NO3
- 

2d2+ SO4
2- 

Pb2+ ClO3
- 

Fe2+ F- 

Zn 
 

Mn2+ 
 

H3O+ ou H+ 
 

Al3+ 
 

Mg2+ 
 

                                  Fonte: Adaptado de KREYSA, 1986. 

 

A eletrocoagulação-eletroflotação pode ser descrita por quatro etapas principais 

(CHEN, 2004; CRESPILHO & REZENDE, 2004; MOLLAH et al., 2004; SINOTI, 2004; 

HOLT et al., 2005; SINOTI & SOUZA, 2005; ZOSKI, 2007; RICORDEL et al., 2014; 

MOOK et al., 2014; DONNEYS-VICTORIA et al., 2014; MOUSSA, 2016; YADAV & 

GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI et al., 2017; GARCIA-

SEGURA et al., 2017), a saber: 

 

  Geração Eletroquímica do Agente Coagulante. 

 

Essa etapa é determinante para que a coagulação ocorra de maneira controlada e 

eficiente. No caso da geração de Al3+, a partir de um ânodo de alumínio metálico, 

vários fatores têm que serem levados em consideração, como por exemplo: a 

resistividade dos materiais empregados, o potencial aplicado entre os eletrodos e a 

corrente gerada, assim com outros parâmetros do meio reacional tais como: a 

condutividade do meio reacional, pH do meio reacional, teor de cloretos etc.  De um 

modo geral, todos esses fatores estão relacionados entre si.  Uma vez controlados, a 

geração do agente coagulante passa a ser monitorada pela corrente gerada no 

processo (CHEN, 2004; CRESPILHO & REZENDE, 2004; MOLLAH et al., 2004; 

SINOTI, 2004; HOLT et al., 2005; SINOTI & SOUZA, 2005; ZOSKI, 2007; RICORDEL 

et al., 2014; MOOK et al., 2014; DONNEYS-VICTORIA et al., 2014; MOUSSA, 2016; 

YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI et al., 2017; 

GARCIA-SEGURA et al., 2017). 
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  Adsorção e neutralização de cargas. 

 

Nessa etapa ocorre a coagulação das partículas, ou seja, o íon alumínio entra em 

contato com os coloides de carga negativa, reduzindo o potencial Zeta e assim 

desestabilizando os coloides. Aumentando assim a interação entre os centros ativos 

dos flocos formados e gerando a agregação entre as partículas.  Esse tipo de reação, 

porém, fica limitado à hidrólise do alumínio solubilizado que, por sua vez, é muito 

rápida, gerando grandes quantidades de íons Al+3 no meio reacional.  Essa etapa dos 

processos é muito importante, pois a hidrólise dos íons Al+3, resulta em hidróxido de 

alumínio, Al(OH)3, uma vez que esse composto é o maior responsável pela remoção 

das impurezas dos efluentes (ECKENFELDER, 2000; DI BERNARDO et al., 2002; 

METCALF & EDDY, 2003; CHEN, 2004; CRESPILHO & REZENDE, 2004; MOLLAH et 

al., 2004; SINOTI, 2004; HOLT et al., 2005; SINOTI & SOUZA, 2005; ZOSKI, 2007; 

RICORDEL et al., 2014; MOOK et al., 2014; DONNEYS-VICTORIA et al., 2014; 

MOUSSA, 2016; YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI 

et al., 2017; GARCIA-SEGURA et al., 2017). 

 

A seguir, têm-se, as etapas do processo de eletrocoagulação-eletroflotação, com as 

principais reações na aplicação do eletrodo de alumínio. 

 

  Oxidação do alumínio sólido (reação anódica): 

     

     Al                  Al+3 + 3e-                                                                    (Eq.  3.1) 

 

  Solvatação do cátion formado: 

 

     Al3+ + 6H2O       Al(H2O)6
3+                                                         (Eq.  3.2) 

 

  Formação do agente coagulante: 

 

      Al+3   + 3H2O               Al(OH)3 +  3H+                                              (Eq.  3.3) 

     

  Coagulação por varredura (floculação). 

 

 

Os complexos de hidróxidos de alumínio formados na etapa anterior adsorvem as 

partículas coloidais, dando origem a partículas maiores. Essa etapa, também chamada 
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de floculação, consiste em uma maior estabilização do sistema, aumento e 

compactação dos flocos formados, de forma que possam ser removidos por processo 

flotação na eletrocoagulação-eletroflotação. Assim a formação de flocos, pode ser 

considerada como resultado de dois fenômenos: a hidrólise do alumínio, que por sua 

vez depende do pH e da concentração final de Al3+, e o transporte das espécies 

hidrolisadas para ocorrer o contato com os coloides poluentes e em seguida a sua 

floculação.  De forma a se ter uma floculação de boa qualidade, é necessário um 

perfeito conhecimento sobre o sistema coloidal formado, que depende do tipo de 

efluente a ser tratado, para que os parâmetros que envolvem essa etapa possam ser 

controlados e o processo ocorra de forma satisfatória.  Em geral os testes de jarros 

servem para esse fim, fornecendo informações sobre as melhores condições de 

coagulação e floculação, porém, esses testes não têm boa aplicabilidade ao processo 

de eletrocoagulação-eletroflotação, devido ao maior número de variáveis envolvidas 

(ECKENFELDER, 2000; DI BERNARDO et al., 2002; METCALF & EDDY, 2003; 

CHEN, 2004; CRESPILHO & REZENDE, 2004; MOLLAH et al., 2004; SINOTI, 2004; 

HOLT et al., 2005; SINOTI & SOUZA, 2005; ZOSKI, 2007; RICORDEL et al., 2014; 

MOOK et al., 2014; DONNEYS-VICTORIA et al., 2014; MOUSSA, 2016; YADAV & 

GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI et al., 2017; GARCIA-

SEGURA et al., 2017). 

 

  Flotação das Impurezas poluentes. 

 

Devido ao potencial aplicado, em geral, microbolhas de hidrogênio são formadas no 

cátodo, sendo o principal gás responsável pela flotação dos flocos formados, conforme 

a reação a seguir. 

 

2H2O + 2e-    H2(gás) + 2OH-                                                                         (Eq.  3.4) 

 

No ânodo, além da dissolução do metal ocorre a geração de bolhas de oxigênio, 

conforme a reação a seguir: 

 

2H2O                       O2(gás) +   4H+    +  4e-                                                                                      (Eq.  3.5) 

 

As microbolhas formadas auxiliam a flotação dos coloides formados na etapa anterior, 

sendo os mesmos raspados de forma a evitar a quebra e dissolução dos flocos 

formados.   
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A Figura 3.10, a seguir, ilustra os mecanismos típico do processo de eletrocoagulação-

eletroflotação que ocorre no reator eletroquímico.   

 
 

 
Figura 3.10 – Esquema mostrando os mecanismos típicos dos processos de   

eletrocoagulação-eletroflotação. 
 

 
                     Fonte: Adaptado de MOLLAH et al., 2004. 

 
 

3.3.4.2.3 Vantagens e desvantagem do processo de eletrocoagulação-

eletroflotação 

 

Vários autores descrevem as vantagens da eletrocoagulação-eletroflotação para 

aplicação no tratamento de efluentes (CHEN, 2004; CRESPILHO & REZENDE, 2004; 

MOLLAH, 2004; HOLT et al., 2005; SINOTI & SOUZA, 2005; ZOSKI, 2007; 

RICORDEL et al., 2014; MOOK et al., 2014; DONNEYS-VICTORIA et al., 2014; 

MOUSSA, 2016; YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI 

et al., 2017; GARCIA-SEGURA et al., 2017), sendo descritas a seguir: 

 

  Uso de equipamento compacto e de fácil automação e operação;  
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   Baixo custo de instalação e manutenção; 

 Remoção eficiente de substâncias que geram gosto, cor, sabor e odor a água. 

Efluentes tratados por eletrocoagulação obtêm águas claras, sem cor nem 

odor e com menor conteúdo de sólidos dissolvidos totais (SDT); 

 A eletrocoagulação-eletroflotação tem uma baixa produção de lodo, 

comparada com o tratamento químico convencional. Esses lodos são 

facilmente separados por flotação com os óxidos/hidróxidos metálicos 

formados; 

 Os flocos formados na eletrocoagulação-eletroflotação são similares aos 

formados por coagulação e floculação, exceto que os flocos de 

eletrocoagulação-eletroflotação são mais largos e densos, tendo menos 

conteúdo de água, mais estáveis em meio ácido, e, portanto, podem ser 

desaguados mais rapidamente por filtração ou dispostos no próprio aterro, 

no caso dos lixiviados, sem custo adicional; 

 Remoção de menores partículas coloidais, pois o campo elétrico aplicado faz 

com que elas se movimentem mais rapidamente, facilitando a coagulação; 

 Evita uso de produtos químicos, evitando problemas de poluição 

secundaria causada por substâncias químicas contaminantes dos 

coagulantes tradicionais; 

 As bolhas de gás produzidas durante o processo, podem carrear o poluente 

para a superfície, ficando o lodo mais concentrado na superfície, podendo ser 

coletado e removido; 

 Com a variação da densidade de corrente é possível controlar a 

concentração e tamanho de bolhas de gás geradas e assim incrementar a 

araste maior ou menor dos flocos formados com maior probabilidade do 

contato (bolhas, poluente, coagulante); 

 A técnica de eletrocoagulação pode ser convenientemente usada em 

zonas rurais, onde a eletricidade não é disponível, podendo ser usado um 

painel solar, para fornecer a energia requerida pelo processo; 

 Os tempos de detenção hidráulico são relativamente pequenos e em um mesmo 

sistema ocorrem a coagulação, floculação e flotação com o espessamento do 

lodo gerado;  

 Ocorre a desinfecção de efluentes com contaminação biológica. 

 

Como desvantagens pode-se listar o descrito (CHEN, 2004; CRESPILHO & 

REZENDE, 2004; PANANIVELU, 2004; MOLLAH, 2004; HOLT et al., 2005; SINOTI & 
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SOUZA, 2005; ZOSKI, 2007; RICORDEL et al., 2014; MOOK et al., 2014; DONNEYS-

VICTORIA et al., 2014; MOUSSA, 2016; YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 

2017; RUSDIANASARI et al., 2017; GARCIA-SEGURA et al., 2017), a seguir: 

 

 Necessidade de troca regular dos ânodos, porém tem baixo custo em relação 

aos produtos químicos; 

  Alto consumo de energia elétrica; 

  Passivação da superfície dos eletrodos, o que pode causar a perdida de 

eficiência da unidade de eletrocoagulação; 

  Alta condutividade da solução é requerida ou uso de eletrólito (em geral 

NaCl para aumento da condutividade), porém no caso dos lixiviados a 

concentração de cloretos, em geral é maior que 1,0 g/L, o que facilita a 

aplicação do processo;  

  Formação de lodos que, porém, por já saírem do sistema espessados, 

podem ser dispostos no aterro, no caso de lixiviados; 

  Em razão da passagem da corrente elétrica através do meio aquoso, pode 

ocorrer em certas condições, a geração de novas substâncias no meio 

reacional, sendo os mais comentados os compostos organoclorados, que 

porém, são degradados com o aumento do tempo de reação. 

 

 

3.3.4.2.4 Reações envolvidas no processo de eletrocoagulação-eletroflotação 

 

Os eletrodos podem ser de alumínio, Ferro (aço é o normalmente aplicado) ou ainda 

confeccionados com sucata ferrosa prensada, assim como outros metais viáveis para 

a coagulação e floculação de águas e efluentes. Considerando ainda a adição típica 

de NaCl no reator de eletrocoagulação-eletroflotação (CHEN, 2004; CRESPILHO & 

REZENDE, 2004; MOLLAH et al., 2004; SINOTI, 2004; HOLT et al., 2005; SINOTI & 

SOUZA, 2005; MOUEDHEN et al., 2007; ZOSKI, 2007; UGURLU et al., 2008; 

MERMA, 2008; RICORDEL et al., 2014; MOOK et al., 2014; DONNEYS-VICTORIA et 

al., 2014; MOUSSA, 2016; YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 2017; 

RUSDIANASARI et al., 2017; GARCIA-SEGURA et al., 2017), tem-se as seguintes 

reações: 

 

As reações que podem ocorrem no caso do ânodo de alumínio: 

 

Al(s)                   Al3+
(aq)  + 3e-                                                                            (Eq.  3.6) 
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4(OH)-                        2H2O + O2(gás) + 4e-                                                                                        (Eq.  3.7) 

 

2H2O                     O2(gás) +   4H+    + 4e-                                                                                                (Eq.  3.8) 

 

2Cl-                   Cl2(gás) + 2e- (somente ocorre em caso de passivação do eletrodo)         (Eq.  3.9) 

 

Em condições alcalinas tem-se: 

 

Al3+    +    3(OH)-                                  Al(OH)3                                                             (Eq.  3.10) 

 

Em condições ácidas tem-se: 

 

Al3+   +    3H2O                                      Al(OH)3     +   3H+                                                                        (Eq.  3.11) 

 

Os íons de alumínio formados no ânodo são imediatamente solubilizados e sofrem 

hidrólise espontânea, gerando os compostos de coordenação com a água, como a 

seguir: 

 

Al3+   +   H2O                                  Al(OH)2+    +   H+                                                                                (Eq.  3.12) 

 

Al(OH)2+   +   H2O                                 Al(OH)2
+      +   H+                                                                   (Eq.  3.13) 

 

Al(OH)2
+      +   H2O                            Al(OH)3

    +   H+                                                                           (Eq.  3.14) 

 

Nesse processo outros compostos poliméricos podem ser formados também.  

 

As reações que ocorrem no caso do ânodo de ferro são: 

 

Fe(s)                Fe2+
(aq) +   2e-                                                                                                                     (Eq.  3.15) 

 

4(OH)-                     2H2O + O2(gás) + 4e-                                                                                           (Eq.  3.16) 

 

2H2O                     O2(gás) +   4H+   + 4e-                                                                                             (Eq.  3.17) 

 

2Cl-                   Cl2(gás)  + 2e-  (somente ocorre em caso de passivação do eletrodo)     (Eq.  3.18) 
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Em condições alcalinas tem-se: 

 

 Fe2+
(aq)

    +   2(OH)-                                  Fe(OH)2                                                                                        (Eq.  3.19) 

 

Fe(OH)3   +   (OH)-                               [Fe(OH)4]-                                                                                         (Eq.  3.20) 

 

Fe(OH)2  +  HOCl                    Fe(OH)3   +   Cl-                                                 (Eq.  3.21) 

 

Em condições ácidas tem-se: 

 

4Fe2+
(aq)

     +   O2   +    2H2O                                 4Fe3+    +    4(OH)-                                              (Eq.  3.22) 

 

Fe3+
(aq)

   +    3H2O                                      Fe(OH)3     +   3H+                                                             (Eq.  3.23) 

 

A reação no cátodo em qualquer dos dois processos (com uso de Al ou Fe), fica como 

a seguir: 

 

2H2O    +   2e-                                 H2(gás)   +   2(OH)- (em meio alcalino)                   (Eq.  3.24) 

 

Cl2(gás)   + H2O                 HOCl  + Cl-  +  H+ (em caso de passivação do eletrodo)    (Eq.  3.25) 

 

2H3O+  + 2e-                   H2(gás)    +   2(H2O) (em meio ácido)                           (Eq.  3.26) 

 

O2(gás) + 2H2O + 4e-                  4OH-                                                                 (Eq.  3.27) 

 

As reações secundárias no cátodo para o caso do alumínio ficam como: 

 

Al(s) +    4OH-                    [Al(OH)4]- (em pH muito alto)                                  (Eq.  3.28) 

 

Al3+   +    3H2O                                      Al(OH)3     +   3H+                                                                         (Eq.  3.29) 

 

As reações secundárias no cátodo para o caso do ferro ficam como: 

 

Fe2+
(aq)   +    3H2O                                   Fe(OH)2     +   3H2O                                        (Eq.  3.30) 

 

[Fe(OH)4]-   +    2OH-                    [Fe(OH)6]3-   (em pH muito alto)                   (Eq.  3.31) 
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Nesse caso ocorre sempre um meio alcalino no cátodo, que dependendo do nível de 

cloreto pode levar ao ataque corrosivo no cátodo, dessa forma violando a lei de 

Faraday, devido ao consumo da massa do eletrodo em função da corrosão (CHEN, 

2004; MOUENDHEN et al., 2007).  Os estudos de MOUEDHEN, et al., (2007) mostram 

também a grande influência do íon cloreto na dissolução do metal dos eletrodos.  O 

autor dos estudos e outros pesquisadores (MAMERI et al., 1998; SHEN et al., 2003; 

KHEMIS et al., 2006) sugerem que ocorre um ataque corrosivo nos eletrodos por 

processo de “pitting”.  Dessa forma o processo, em função do ataque corrosivo, não 

obedece a lei de Faraday, com a eficiência de corrente em valores de 109 a 215 %.  

Um excesso de dosagem de íons Al3+ pode gerar uma reestabilização do coloide e 

assim reduzir a eficiência do processo eletroquímico, podendo ainda saturar o meio 

reacional com hidróxidos, aumentando a viscosidade do meio fluido e interferindo com 

a transferência de massa. MOUENDHEN et al., (2007), discorre ainda sobre a 

passivação que ocorre no ânodo dos eletrodos de alumínio, com a geração de filmes 

de óxido, o que leva a um aumento do potencial aplicado e a um maior gasto de 

energia, porém o mesmo pesquisador comenta que nos efluentes contendo cloreto, 

essa substância age na dissolução do óxido da superfície do ânodo e corrosão por 

“pitting” o que leva a uma baixa passivação dos eletrodos.  

 

No estudo em questão MOUEDHEN et al. (2007), verificaram que concentrações de 

cloreto acima de 60 mg/L geram a quebra e dissolução do óxido passivante no ânodo, 

evitando então o maior gasto de energia no processo e necessidade de maior tensão 

no processo de eletrocoagulação-eletroflotação. Nos testes foi utilizada uma 

densidade de corrente de 50 A/m2, na maior parte dos ensaios. Nos ensaios não 

observaram evolução de oxigênio e verificaram que a evolução do hidrogênio no 

cátodo induziu a um ataque ao cátodo, o que aumentou a dissolução do metal durante 

o processo. 

 

Os íons Al3+ e Fe3+ são muito eficientes coagulantes para a coagulação e floculação de 

partículas coloidais. O hidróxido de alumínio, por exemplo, gera um floco do próprio 

hidróxido, muito poroso, gelatinoso e de grande tamanho, facilitando a adsorção dos 

poluentes a esse hidróxido. Os compostos de alumínio e ferro são geralmente 

utilizados no processo de tratamento de água (SHEN et al., 2003). 

 

Dentre os fatores que afetam a eletrocoagulação-eletroflotação, refletindo-se no 

desempenho do processo e eficiência na remoção de poluentes são a potência e 

consumo de produtos químicos se utilizados.  A eficiência de remoção dos poluentes 
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está intimamente ligada ao tamanho das bolhas formadas.  No caso do consumo de 

energia, está relacionando com o design das células, material dos eletrodos e 

condições operacionais, tais como a densidade de corrente e condutividade da 

solução reacional (CHEN, 2004; et al., 2005; SINOTI & SOUZA, 2005; RICORDEL et 

al., 2014; MOOK et al., 2014; DONNEYS-VICTORIA et al., 2014; MOUSSA, 2016; 

YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI et al., 2017; 

GARCIA-SEGURA et al., 2017). 

 

A química das soluções e reações de coagulação do alumínio são bem 

complexas, já que envolvem espécies iônicas monoméricas e formação de 

precipitados, além das espécies oligoméricas e poliméricas. Quando se aplica 

uma baixa dosagem de alumínio, pode-se assumir que somente espécies 

monoméricas são geradas, sendo possível fazer um diagrama de distribuição das 

espécies presentes (CHEN, 2004; et al., 2005; SINOTI & SOUZA, 2005; ZOSKI, 

2007; MERMA, 2008; RICORDEL et al., 2014; MOOK et al., 2014; DONNEYS-

VICTORIA et al., 2014; MOUSSA, 2016; YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 

2017; RUSDIANASARI et al., 2017; GARCIA-SEGURA et al., 2017).   

 

Esse diagrama de distribuição mostra a extensão da hidrólise, que depende da 

concentração total do metal e do pH. Se o pH aumentar, então a espécie 

dominante se desloca desde o cátion alumínio (Al3+) em baixo pH  até o íon aluminato 

(Al(OH)4
- em pH alcalino (CHEN, 2004; et al., 2005; SINOTI & SOUZA, 2005; ZOSKI, 

2007; MERMA, 2008; RICORDEL et al., 2014; MOOK et al., 2014; DONNEYS-

VICTORIA et al., 2014; MOUSSA, 2016; YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 

2017; RUSDIANASARI et al., 2017; GARCIA-SEGURA et al., 2017). 

 

A Figura 3.11 mostra a variação das espécies em função do pH (CHEN, 2004; et 

al., 2005; SINOTI & SOUZA, 2005; HOLT et al., 2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 2008; 

MOUSSA, 2016; YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI 

et al., 2017; GARCIA-SEGURA et al., 2017). 
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Figura 3.11 - Diagrama de predominância das espécies alumínio em solução. 

 
                                               
                                               Fonte: Adaptado de HOLT et al., 2005; ZOSKI, 2007. 
 
 

O cátion do metal ativo reage com os íons hidroxila (produzido no cátodo) para 

formar um hidróxido metálico, que logo age como coagulante. Em seguida, são 

formados agregados de partículas poluentes e hidróxidos metálicos, que podem 

ser sedimentados ou carregados até a superfície, dependendo da quantidade de 

bolhas de gás hidrogênio produzidas no cátodo. Qualquer poluente que precipite 

com o hidróxido de alumínio é um indicador de remoção do poluente por 

varredura. Os diagramas de predominância de espécies fornecem uma ajuda para 

se poder determinar e entender o mecanismo de remoção. 

 

3.3.4.2.5 Principais fatores afetando o processo de eletrocoagulação-

eletroflotação 

 

 

a) Efeito da densidade de corrente 

 

A densidade de correte aplicada ao reator eletroquímico é determinante para a 

geração dos íons Al3+ e Fe3+ no ânodo.  Para o alumínio a massa eletroquímica 

equivalente é de 335,6 mg/Ah.  Para ao ferro o valor equivalente é 1041,0 mg/Ah.   

Quanto maior a densidade de corrente, significa uma unidade de eletrocoagulação-

eletroflotação menor, porém a refrigeração é necessária, pois o aquecimento do meio 
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reacional é uma verdade em muitos casos desprezada pelos diversos estudos, devido 

ao pequeno porte dos reatores dos estudos de bancada.  O aumento da densidade 

de corrente gera uma maior oxidação dos eletrodos formando e aumentado a 

quantidade do agente coagulante gerado no meio reacional, assim como uma 

maior geração dos gases hidrogênio e oxigênio.  Isso significa uma maior e mais 

rápida remoção dos flocos formados no processo, sendo reduzido o tempo de 

reação, porém o efeito danoso do aumento da temperatura e perdas energéticas 

acabam validando apenas experimentos em escala de bancada. Também há um 

aumento mais acentuado no valor do pH, com o aumento da concentração de 

hidróxidos (CHEN, 2004; CRESPILHO & REZENDE, 2004; MOLLAH et al., 2004; 

FERREIRA, 2006; MOUEDHEN et al., 2007; PHALAKORNKULE, et al., 2010; 

MERZOUK et al., 2011; HANCI et al., 2012; CHEN & DENG, 2012; MOUSSA, 2016; 

YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI et al., 2017; 

GARCIA-SEGURA et al., 2017). O fenômeno relacionado com o aumento da 

temperatura com o aumento da densidade de corrente não tem sido estudado. 

 

Esse aumento na eficiência de remoção dos poluentes é devido à maior formação de 

íons de Fe3+ ou Al3+, por exemplo, que desempenham um papel importante na 

coagulação e precipitação, em densidades de correntes mais alta (CHEN, 2004; 

CRESPILHO & REZENDE, 2004; MOLLAH et al., 2004; MOUEDHEN et al., 2007; 

ONDER, et al., 2007; MERMA, 2008; MOUSSA, 2016; YADAV & GODEKEDIKSHIT, 

2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI et al., 2017; GARCIA-SEGURA et al., 2017). 

 

Vários estudos indicam que a maior densidade de corrente aplicada ao sistema de 

eletrocoagulação-eletroflotação determina a quantidade de íons Al3+ ou Fe2+ liberados 

dos respectivos eletrodos. Em geral maiores correntes geram aumento na densidade 

de corrente e redução do tempo de residência, assim como uma maior eficiência do 

processo de coagulação, ou seja, corrente alta significa uma unidade de 

eletrocoagulação-eletroflotação de menor tamanho e mais eficiente. Na utilização de 

altos níveis de corrente elétrica e por consequência alta densidade de corrente, 

sempre ocorre uma perda energética na forma de aquecimento do meio reacional e 

desperdício energético. Outra consequência da aplicação de alta densidade de 

corrente é a diminuição da eficiência da corrente, devido às perdas. Para que o 

sistema de eletrocoagulação-eletroflotação opere por longos períodos de tempo com 

baixa manutenção, recomenda-se uma densidade de corrente entre 20 e 25 A/m2, 

tendo em mente que a manutenção periódica dos eletrodos e sua limpeza será 

sempre necessária e ainda que o excesso de densidade de corrente somente irá gerar 
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perdas de energia de alto custo e aumento da temperatura do meio reacional. A 

seleção da densidade de corrente deve considerar ainda outros parâmetros, como o 

tipo de efluente a ser tratado, o pH inicial do efluente, a necessidade de adição de 

cloreto, temperatura e vazão para garantir uma alta eficiência da corrente. Para 

eletrodos de alumínio a eficiência de corrente fica entre 120 e 140%, enquanto para o 

ferro fica próxima de 100%. (CHEN, 2004; GAO et al, 2004; CRESPILHO & 

REZENDE, 2004; MOLLAH et al., 2004; MOUEDHEN et al., 2007; MERMA, 2008; 

PHALAKORNKULE, et al., 2010 MERZOUK et al., 2011; CHEN & DENG, 2012; 

HANCI et al., 2012; MOUSSA, 2016; YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 

2017; RUSDIANASARI et al., 2017; GARCIA-SEGURA et al., 2017). 

 

A eficiência de corrente depende também da densidade de corrente, assim como os 

tipos de ânions no meio reacional.  Altos níveis de cloreto como é o caso de efluentes 

de laticínios, coqueria e lixiviado, aumenta em muito a eficiência de corrente, 

aumentando a eficiência do processo, como visto comparativamente em estudos 

anteriores e no estudo em questão, comparando o lixiviado de vazadouro e o lixiviado 

concentrado de nano filtração (CHEN, 2004; CRESPILHO & REZENDE, 2004; 

MOLLAH et al., 2004; MOUEDHEN et al., 2007; MERMA, 2008; MOUSSA, 2016; 

YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI et al., 2017; 

GARCIA-SEGURA et al., 2017). 

 

Um aumento significativo na eficiência de corrente, chegando a 160%, foi obtido com o 

uso de sonoeletroquímica, ou seja, ultrassom de baixa frequência aplicado ao meio 

reacional. A qualidade da água e efluente tratados pelo processo depende da 

quantidade de cátions produzidos (em mg) ou a taxa de carga aplicada (corrente X 

tempo em Ah) (KOVATCHVA & PARLAPANSKI, 1999). 

 

O tamanho das bolhas depende das condições da superfície, assim como da 

densidade de corrente, sendo que com maiores densidades de corrente o tamanho 

das bolhas diminui, como apresentado na tabela 3.18.  
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Tabela 3.18 - Tamanho de bolhas a diferentes densidades de corrente 

e materiais de eletrodos. 

        Eletrodo 
Densidade de Corrente (A/m2) 

125 200 250 300 375 

Diâmetro das bolhas de hidrogênio (µm). 

 

Chapa SS 34 32 29 26 22 

Malha 200 39 35 32 31 28 

Malha 100 45 40 38 30 32 

  Malha 60 49 45 42 40 37 

Diâmetro das bolhas de oxigênio (µm). 

 

Chapa Pt 48 46 42 

  Malha 200 50 45 38 

Fonte: Adaptado de CHEN, 2004. 

 

 

CHEN (2004), cita em seu trabalho que pesquisas confirmam a tendência de 

diminuição de tamanho das bolhas até um valor de 200 A/m2, sendo que acima 

desse valor não havia tendência. Trabalhos de FARHADI et al. (2012), comentam 

que o aumento da densidade de corrente aumenta o tamanho das bolhas de gás H2, 

porém estudos mais recentes confirmam que as bolhas diminuem com o aumento da 

densidade de corrente (NOBRE, 2016; LIMA, 2016), até os limites estudados.  Alguns 

pesquisadores (KUMAR et al., 2004) relatam que a densidade de corrente acima 

da ótima pode influenciar a eficiência do tratamento, enquanto outros relatam que 

não há nenhum efeito sobre a remoção dos poluentes, porém o aumento da 

densidade de corrente, mesmo com os efeitos nocivos, certamente reduz o tempo 

de reação, dessa forma aumentando a carga poluente removida (CHEN, 2004; 

CRESPILHO & REZENDE, 2004; MOLLAH et al., 2004; FERREIRA, 2006; 

MOUEDHEN et al., 2007; MERMA, 2008; MOUSSA, 2016; YADAV & 

GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI et al., 2017; GARCIA-

SEGURA et al., 2017). 

 

O aumento da densidade de corrente gera um desgaste mais rápido do eletrodo e 

um maior consumo de energia, acarretando um maior custo de operação, assim 

como tem os efeitos negativos já informados.  Entretanto valores muito acima do 

valor ótimo não trazem bons efeitos ao processo, pois, o excesso na quantidade de 

bolhas geradas na célula eletrolítica, conduz à coalescência entre as bolhas 



 

80 
 

geradas, e sua não agregação aos contaminantes, reduzindo assim, a eficiência 

de remoção. Outro problema relacionado a maior geração de bolhas de gás é o 

incremento na potência de agitação que acaba quebrando parte dos flocos que 

ficam na interface sólido-líquido (ECKENFELDER, 2000; MANSOUR, & CHALBI, 

2006; MERMA, 2008; MOUSSA, 2016; YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 

2017; RUSDIANASARI et al., 2017; GARCIA-SEGURA et al., 2017). 

 

Estudos de CHEN et al. (2000), KUMAR et al. (2004) e MOUEDHEN et al. (2007) 

indicaram variação da densidade de corrente sem influência na remoção dos 

poluentes, embora afirmem que a remoção tenha sido mais rápida, ou menor 

tempo de reação, para um maior valor de densidade de corrente.  BENSADOK et 

al. (2008) em seus estudos chegara a maior remoção da DQO e da turbidez com o 

aumento na densidade de corrente, concluindo que o aumento na densidade de 

corrente gera maior dissolução de Al3+, assim como um aumento da produção de 

bolhas de hidrogênio, auxiliando a flotação do material coagulado.  Estudos de 

DIMOGLO et al. (2004) mostram remoção maior da DQO, fenóis, hidrocarbonetos 

e graxas com o aumento da densidade de corrente, exceto para a turbidez.  XU & 

ZHU, (2004) no tratamento de efluentes oleosos, obtiveram, com o aumentando a 

densidade de corrente, desde 5,0 A/m2 até 18,5 A/m2, aumento na eficiência de 

remoção de óleos de 60 até 99%.  Trabalhos de IBRAHIM et al., (2001); MOSTEFA 

& TIR (2004) e MANSOUR & CHALBI (2006), tiveram como resultado um aumento 

na remoção de poluentes com o incremento da densidade da corrente.  IBRAHIM 

et al., (2001), chegaram a um valor limite de densidade igual a 200 A/m2, enquanto 

no trabalho de MOSTEFA & TIR (2004), esse valor foi igual a 111,5 A/m2.   Já para 

MANSOUR & CHALBI (2006) o valor encontrado foi de 120 A/m2.  As pesquisas 

em questão indicaram que densidade de corrente acima desses valores geravam 

redução na remoção. Esse fenômeno foi atribuído à competição entre a dissolução 

do alumínio e a evolução do oxigênio, pois com baixos valores de densidade de 

corrente somente ocorre a dissolução do alumínio, sendo que para valores altos 

ambos os processos competem, e, como consequência, a eficiência de geração 

do alumínio diminui, assim como a agitação aumenta. 

 

b) Efeito da presença de cloretos e cloro      

 

A presença de sais no meio reacional aumenta a condutividade dos efluentes a serem 

tratados, sendo que no caso do cloreto essa eficiência aumentada está relacionada, 
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como já mencionado, com a corrosão por "pitting" dos eletrodos. A adição de sais para 

aumentar a condutividade, principalmente com uso de NaCl, é comum em alguns 

processos, tendo como objetivo facilitar a passagem de eletricidade no meio e dessa 

forma aumentar a dissolução do metal.  MOUEDHEN et al., (2007), estudando o 

processo com outros sais, verificaram que o ataque corrosivo nos eletrodos não se 

mostra presente, portanto, ocorrendo devido aos cloretos, em função desse composto 

gerar corrosão dos eletrodos e assim gerando maior dissolução do metal.  Outro ponto 

importante no processo com uso de sais contendo cloreto e eletrodos inertes, é que 

ocorre geração de cloro gás (forte oxidante) no meio reacional, promovendo a 

desinfecção dos efluentes, gerando trihalometanos e ainda oxidando os compostos 

poluentes (ECKENFELDER, 2000; WONG et al., 2002; METCALF & EDDY, 2003; 

CHEN, 2004; SINOTI, 2004; CHEN, 2004; CRESPILHO & REZENDE, 2004; MOLLAH 

et al., 2004; FERREIRA, 2006; MOUEDHEN et al., 2007; DENG  & ENGLEHARDT, 

2007; MERMA, 2008; FERNANDES et al., 2015; MOUSSA, 2016; YADAV & 

GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI et al., 2017; GARCIA-

SEGURA et al., 2017) segundo as reações a seguir: 

 

Reações anódicas: 

2Cl- → Cl2(gás) + 2e-                                                                                                                                   (Eq.  3.32)  

6HOCl + 3H2O → 2ClO3
- + 4Cl- +12H+ +3/2O2 + 6e-                                                  (Eq.  3.33) 

2H2O → O2(gás) + 4H+ + 4e
-                                                                           

(Eq.  3.34)
   

 

Reações catódicas:                                                                                                                        

Cl2 + H2O → HOCl + H+ + Cl-                                                                                                             (Eq.  3.35) 

HOCl → H+ + OCl-                                                                                                                                        (Eq.  3.36) 

2H2O + 2e- → 2OH- + H2                                                                             (Eq.  3.37) 

OCl- + H2O + 2e- → Cl- + 2OH-                                                                                                          (Eq.  3.38) 

 

O hipoclorito (OCl-) gerado é um forte oxidante e um grande biocida que pode oxidar 

compostos orgânicos, porém, um efeito negativo é que esse processo de oxidação do 

cloro poder gerar compostos organoclorados e ainda cloroaminas, que muitas vezes 

são mais perigosos que a matéria orgânica. Esse inconveniente, porém, pode ser 

contornado com um maior tempo de reação. 

 

A adição de cloretos também tem uma ação de reduzir o efeito adverso do HCO3
- e 

SO4
2-, que podem levar à precipitação dos íons Ca2+ ou Mg2+, gerando camadas 
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isolantes e assim acarretando o efeito de passivação do eletrodo e o efeito de 

polarização do mesmo, que reduz a eficiência do processo.  Recomenda-se que entre 

os íons presentes se tenha um percentual de pelo menos 20% de cloretos em relação 

ao total de íons para assegurar uma operação normal do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação no tratamento de águas e efluentes.  Se o efluente, 

como é o caso do lixiviado, já tem cloretos facilita o processo, pois o maior conteúdo 

de sais reduz o consumo de energia, devido ao aumento da condutividade do meio 

reacional. De qualquer forma o cloro gerado no meio reacional, pela reação 

eletroquímica, tem o efeito benéfico de desinfecção no tratamento de água para 

potabilização por exemplo (WONG et al., 2002; CHEN, 2004; MOUEDHEN et al., 

2007; LABANOWSKI et al., 2010; PÉREZ et al., 2012; FERNANDES et al., 2015; 

MOUSSA, 2016; YADAV & GODEKEDIKSHIT, 2017; LU et al., 2017; RUSDIANASARI 

et al., 2017; GARCIA-SEGURA et al., 2017).     

 

 

c) Efeito do pH inicial 

 

O efeito do pH no processo de tratamento de água e efluentes por eletrocoagulação-

eletroflotação se reflete pela eficiência da corrente, assim como a solubilidade dos 

hidróxidos metálicos. Quando existem íons cloretos presentes no meio reacional a 

geração e desprendimento de cloro pode ocorrer em casos de inertização dos 

eletrodos, o que em geral não é comum na eletrocoagulação-eletroflotação, devido ao 

cloreto gerar ataque corrosivo nos eletrodos e dissolução de camadas passivantes que 

possam ser geradas.   Geralmente com o uso de eletrodos de alumínio, a eficiência de 

corrente é alta tanto em meio ácido quanto em meio alcalino ou em condições neutras.  

O desempenho do tratamento depende do poluente a ser tratado, sendo em muitos 

casos obtidas boas remoções em pH próximo de 7. Quando a condutividade do 

efluente é alta, caso típico dos lixiviado, a influência do pH pode ser negligenciada 

(CHEN, 2004; MOUEDHEN et al., 2007; FERNANDES et al., 2015; GARCIA-SEGURA 

et al., 2017; MOUSSA et al., 2017).  

 

As espécies predominantes em condições altamente alcalinas para ânodos de 

alumínio e ferro são Al(OH)4
- e Fe(OH)4

-, respectivamente. Estas espécies apresentam 

fraca atividade de coagulação, portanto, a eletrocoagulação-eletroflotação torna-se 

mais eficiente em valores de pH mais baixos (CHEN, 2004; MOUEDHEN et al., 2007; 

FERNANDES et al., 2015; GARCIA-SEGURA et al., 2017; MOUSSA et al., 2017). 
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Teoricamente a liberação de hidrogênio no cátodo pode aumentar o pH devido 

formação de hidroxilas nessa região.  A formação de hidróxidos nas paredes do ânodo 

pode gerar a liberação de H+ acidificando o meio reacional próximo a esse eletrodo.  A 

evolução de oxigênio no ânodo também pode gerar um meio reacional ácido nas 

proximidades dos eletrodos. No caso da eletrocoagulação-eletroflotação no tratamento 

de lixiviado ocorre a liberação de amônia com a alcalinização do meio reacional, 

porém as condições de alcalinidade aumentam, devido a formação de hidróxidos 

solúveis no meio reacional e ao desprendimento de CO2. A melhor remoção de 

poluentes com o uso de eletrodos de alumínio ocorre em pH neutro, enquanto para 

eletrodos de ferro o meio alcalino se mostra mais eficiente na remoção de cor e DQO, 

em efluentes têxteis, tingimento e tintas. A variação do tamanho das bolhas formadas 

na eletroflotação também depende do pH. As bolhas de hidrogênio são menores em 

pH neutro, já as bolhas de oxigênio aumentam com o pH afetando a eficiência do 

processo. O pH também influencia as reações químicas que podem ocorrer no 

efluente (CHEN, 2004; CAÑIZARES et al., 2005; CAÑIZARES et al., 2006; 

FERNANDES et al., 2015; GARCIA-SEGURA et al., 2017; MOUSSA et al., 2017). 

 

A dissolução do alumínio no meio reacional também depende do pH, além da 

concentração total de alumínio. Quando o pH da solução é neutro, a taxa de 

dissolução do alumínio tem um valor menor. Já com valores básicos, essa taxa 

aumenta bastante.  Valores de pH em torno de 5 a 6 são bons para o desempenho da 

eletrocoagulação-eletroflotação, devido ao fato da passivação do eletrodo ser 

enfraquecida pela condição de pH ácido.  A eletrocoagulação-eletroflotação com 

eletrodos de alumínio, é mais eficiente quando há formação de Al+3, sendo verificado 

que essa espécie é formada em maior concentração na faixa de pH de 5 a 7, o que faz 

com que a eletrocoagulação-eletroflotação seja mais eficiente nessa faixa de pH. A 

influência do pH inicial do efluente sobre a eletrocoagulação-eletroflotação foi avaliada. 

Para remover a matéria orgânica existente no efluente, testaram um pH ácido (3,2), 

neutro (7,0) e pH básico (9,0), obtendo remoção mais rápida da DQO com o pH ácido 

testado (CHEN, 2004; CAÑIZARES et al., 2005; CAÑIZARES et al., 2006; NORMA et 

al., 2012; FERNANDES et al., 2015; FAJARDO et al., 2015; HU et al., 2016; GARCIA-

SEGURA et al., 2017; MOUSSA et al., 2017; LU et al., 2017). 

  

d) Efeito da temperatura do meio reacional 

 

O efeito da temperatura não tem sido muito bem investigado, mesmo em uma 

tecnologia com mais de 100 anos de uso e estudos. Os poucos estudos sobre o 
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assunto mostram que no caso de eletrodos de alumínio, a eficiência de corrente 

aumenta até 60ºC. Valores acima dessa temperatura reduzem a eficiência de corrente.  

O aumento da eficiência de corrente é atribuído a destruição do filme de óxidos 

passivastes, que em geral se formam na superfície dos eletrodos, até um certo limite, 

sendo que um maior aumento da temperatura ocorre uma rachadura dos poros do 

gel Al(OH)3, resultando em flocos mais compactos, que podem ser depositados 

mais facilmente na superfície do eletrodo. A potência consumida tem seu máximo a 

35ºC, sendo esse dado demonstrado para efluentes contendo óleos e graxas. Isso 

pode ser explicado pelo efeito oposto da temperatura na potência consumida, devido 

ao aumento da condutividade da solução reacional, reduzindo assim a energia 

consumida (CHEN, 2004; PAZENKO et al.,1985; QIU et al., 1988; FERNANDES et al., 

2015; FAJARDO et al., 2015; HU et al., 2016; GARCIA-SEGURA et al., 2017; 

MOUSSA et al., 2017; LU et al., 2017).    

 

O aumento da temperatura da solução pode contribuir para o aumento da 

eficiência de remoção de poluentes, em função do aumento da movimentação dos 

íons produzidos, facilitando a colisão deles com o coagulante formado e dissolução 

do Al, porém, quando atinge valores acima de 300 K (27°C), a eficiência de 

remoção diminui, devido à formação de flocos indesejados e ao aumento da 

solubilidade dos precipitados ( DANESHVAR et al., 2007; IBRAHIM et al., 2001; 

FERNANDES et al., 2015; FAJARDO et al., 2015; HU et al., 2016; GARCIA-SEGURA 

et al., 2017; MOUSSA et al., 2017; LU et al., 2017).    

 

De acordo com LARUE et al. (2003) em seus estudos, citados por FERREIRA, 

2006, o aumento da temperatura da solução é ocasionado pelo efeito Joule, 

expresso por Q (kW.h.m-3) e definido matematicamente como: 

 

Q = C
P. ΔT                                                                                              (Eq.  3.39) 

Onde: 

 

Cp = Capacidade calorífica da solução. Supõe-se que seja igual à da água 4,18  

J.m-3.K-1; 

∆T = diferença entre as temperaturas final e inicial do efluente. 
 

 
RODRIGUEZ et al., (2007), em seus estudos, comentam que com o aumento da 

condutividade, a temperatura dentro da solução também aumenta sob condições 
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galvanostáticas. Um aumento na resistência da solução permite uma maior 

tensão, e assim, um maior consumo de energia. Enquanto a corrente é mantida 

constante, a tensão incrementa, ao mesmo momento que a resistência cai, 

forçando o sistema a gastar energia extra, geralmente sendo rejeitada como calor, 

causando assim, um aumento na temperatura no meio reacional. Além desse 

aumento na temperatura, foi observado que parte dos precipitados de hidróxido de 

alumínio são solubilizados, razão pela qual os processos de eletrocoagulação-

eletroflotação não deveriam ser realizados até a saturação, o que ocorrem em 

altas densidades de corrente. 

 

No caso de um processo reversível e adiabático na eletrólise da água, por exemplo, 

(ΔS° = 0) o consumo de calor resfriaria a célula.  Na prática idealiza-se o processo 

como isotérmico, o que se considera um erro, pois a célula absorveria calor do 

ambiente ou seria adicionada uma energia externa.  A tensão termoneutra, ou seja, 

tensão da célula é dada por (KREYSA, 1986): 

 

Utn  =    ΔH                                                                                                   (Eq.  3.40) 

            z . F 

 

Utn = Tensão termoneutra (V); 

z = número de cargas da reação no eletrodo (-); 

ΔH = Variação da Entalpia da reação (KJ.mol-1). 

 

No caso da eletrólise o valor da tensão termoneutra é igual a 1,48 V.   Isso significa 

que acima dessa tensão ocorrerá evolução de calor.  Nas células de plantas industriais 

a tensão extrapola em muito a tensão reversível da célula de forma a se obter a 

densidade de corrente projetada. Essa energia a mais adicional é introduzida na 

célula, de forma irreversível, gerando como resultado a transferência de calor e outros 

fenômenos associados tais como: ativação, difusão e sobretensão, assim como queda 

de potencial no eletrólito, nos eletrodos e nas conexões. Nos casos de evolução dos 

gases, no uso de processo de eletro-oxidação indireta, com geração de HOCl e Cl2, o 

aumento da temperatura gera a evolução mais rápida dos oxidantes e um prejuízo na 

eficiência do processo. No caso da eletrocoagulação-eletroflotação, ocorre maior 

dissolução do elemento (Al ou Fe) do eletrodo para o meio reacional, a princípio, 

aumentando a eficiência do processo, até certo ponto, pois o maior aumento da 

temperatura gera a dissolução dos hidróxidos formados e assim diminuindo a 
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eficiência dos processos (KREYSA, 1986; DUTRA, 2004; CASQUEIRA, 2004; PETER, 

2005) 

 

Todo esse excesso de energia é convertido em calor, ou seja, a parte da energia que 

excede tensão termoneutra é transferida para o meio ambiente e determina o balanço 

térmico durante o processo eletrolítico, sendo necessário nas plantas industriais a 

remoção do calor no processo de eletrocoagulação-eletroflotação, em função do 

aquecimento do meio reacional e grande despendimento de vapores (KREYSA, 1986; 

DUTRA, 2004; CASQUEIRA, 2004; PETER, 2005). 

 

O calor perdido durante o processo eletrolítico, pode ser calculado pelo produto da 

corrente com o excesso de tensão, como mostrado na equação a seguir. 

 

Q’ = ∆U.I                                                                                                          (Eq.  3.41) 

 

Onde: 

 Q’ = fluxo de calor (W); 

∆U = diferença entre a tensão da célula e a tensão termoneutra (V); 

I = Corrente (A). 

 

e) Influência da potência consumida, energia fornecida, passivação, polarização 

dos eletrodos e inversão de polaridade 

 

Quando a corrente passa por um reator eletroquímico, essa deve superar a diferença 

de potencial de equilíbrio, sobrepotencial do ânodo, sobrepotencial do cátodo e 

potencial ôhmico da solução.  O potencial do ânodo inclui o sobrepotencial de ativação 

e o sobrepotencial de concentração, assim como possível sobrepotencial resultante de 

filmes de passivação na superfície do ânodo, enquanto no cátodo o sobrepotencial é 

composto pelo sobrepotencial de ativação e sobrepotencial de concentração. Deve ser 

observado que o sobrepotencial, devido a passivação, depende da superfície do 

eletrodo. Para eletrodos novos, sem passivação, esse sobre potencial pode ser 

desprezado. Considerando todo o equacionamento típico do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação, os valores das tensões, correntes elétricas e os 

diversos potenciais não levam em consideração influências do pH e fluxo do processo, 

porém a coagulação e floculação tem grande influência do pH (SCOTT, 1995; CHEN 

et al., 1985; CHEN, 2004).   
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De forma a evitar a passivação ou oxidação passivante da superfície dos eletrodos, 

com o uso de corrente contínua, utiliza-se a inversão de polaridade em certo intervalo 

de tempo, sendo o ótimo no caso dos eletrodos de alumínio, um intervalo de 15 

minutos para essa inversão (CRESPILHO & REZENDE, 2004). WILLEN et al. (2015) 

em estudos preliminares testaram a inversão, sendo que não mostrou bons resultados 

no tratamento de lixiviado.  No caso dos lixiviados que em geral contém altos teores de 

cloretos a inversão de polaridade parece não ser necessária, devidos a dissolução da 

camada passivante.  

 

 
Devido ao processo eletrolítico, os eletrodos se polarizam, com a formação de um 

filme passivador de óxido depositado na superfície metálica ou por um estado oxidado 

dessa superfície. A formação dessa camada de óxidos, íons e/ou moléculas 

adsorvidas na superfície metálica é denominada passivação e a formação desse filme 

passivo faz com que o eletrodo não sofra corrosão facilmente, gerando uma maior 

resistência à passagem de corrente elétrica. O depósito de precipitados também pode 

passivar os eletrodos.  Durante a eletrocoagulação-eletroflotação, na região próxima 

ao cátodo há excesso de OH-, fazendo com que a superfície seja atacada por esses 

ânions, promovendo a formação do filme passivador. Uma vez formado o filme 

passivo, o processo de eletrocoagulação-eletroflotação pode estar comprometido pela 

perda de eficiência de corrente em decorrência do aumento da resistividade do 

eletrodo.  No caso do efluente que contêm cloretos entre seus íons ou ocorra a adição 

desse composto, a passivação não ocorre devido ao ataque corrosivo, com já 

comentado (SCOTT, 1995; WIENDL, 1998; CHEN, 2004; MOUEDHEN et al., 2007; 

FERNANDES et al., 2015; FAJARDO et al., 2015; HU et al., 2016; GARCIA-SEGURA 

et al., 2017; MOUSSA et al., 2017; LU et al., 2017).  

 

A passivação pode ser evitada utilizando-se baixos valores de densidade de corrente, 

invertendo-se a polaridade no sistema elétrico, adicionando cloretos ou realizando-se 

o aumento da velocidade do fluido. Durante a inversão da polaridade o eletrodo que se 

comporta como cátodo, por determinado tempo, passa a se comportar como ânodo. 

Essa inversão pode minimizar a passivação, aumentando a vida útil do eletrodo em 

até duas vezes e, ao mesmo tempo diminuir a resistividade do sistema. Nesse caso a 

intensidade da corrente elétrica no reator não decai rapidamente e o eletrodo passa a 

liberar mais íons na solução e a formar maior quantidade de grupos hidroxila, 

aumentando o pH e a remoção dos poluentes (SCOTT, 1995; WIENDL, 1998; CHEN, 
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2004; MOUEDHEN et al., 2007; FERNANDES et al., 2015; FAJARDO et al., 2015; HU 

et al., 2016; GARCIA-SEGURA et al., 2017; MOUSSA et al., 2017; LU et al., 2017).  

 

f) Influência do material dos eletrodos 

 

Eletrodos de alumínio e de ferro foram os primeiros materiais utilizados, sendo sucatas 

prensadas desses materiais também utilizadas, pois são materiais que apresentam 

baixo custo e são facilmente disponíveis. Em muitos casos de tratamento de 

efluentes o alumínio é aplicado em combinação com ferro, devido ao alumínio ter 

grande eficiência na coagulação.  Preferencialmente o material usado para o cátodo 

deve ser o mesmo que o usado para o ânodo. Geralmente se usa um cátodo inerte 

tal como o aço inox ou titânio, quando a solução tem alto conteúdo de íons Ca2+ e 

Mg2+. Diferentes materiais de eletrodos afetam a performance do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação. A dissolução anódica, a porcentagem de poluentes 

removidos e o coagulante requerido são parâmetros significativos nesta técnica. Desta 

forma, os coagulantes de íons de metais com maior carga de valência são preferidos, 

devido a sua maior compressão da dupla camada elétrica, o que melhora a 

coagulação dos poluentes. Os materiais empregados em eletrocoagulação-

eletroflotação geralmente são alumínio ou ferro por serem mais baratos e facilmente 

encontrados e também por serem mais efetivos.  Estudos mostram que Fe2+ é um 

coagulante fraco se comparado ao Fe3+, devido à sua menor carga positiva. Uma 

carga positiva inferior indica que a capacidade do íon de comprimir a dupla camada e 

desestabilizar os coloides é menor. Ainda, na maioria dos estudos geralmente mostra-

se que o alumínio é mais eficaz que o ferro para a remoção dos poluentes em 

lixiviados.  O eletrodo de ferro tem uma desvantagem, já comentada, pois após o 

tratamento, o efluente tratado apresenta cor residual verde ou amarela bastante forte 

e ainda precipitados que geram turbidez no efluente, em função da geração de 

Fe2+ (cor verde) e Fe3+ (cor amarela) e seus hidróxidos gerados no tratamento 

eletrolítico. O eletrodo de alumínio, não apresenta esse inconveniente (CHEN, 

2004; FERREIRA, 2006; MATIAS et al., 2015; MOUSSA et al., 2017; GARCIA-

SEGURA et al., 2017; ALVER & ALTAS, 2017). 

 

Para a geração das microbolhas e remoção dos poluentes, podem ser usados 

eletrodos solúveis ou insolúveis, sendo que os eletrodos solúveis, tais como Al e 

Fe, revelaram-se muito eficientes em comparação aos eletrodos insolúveis. 

Comparando a aplicação de eletrodos de ferro e alumínio no tratamento de 

lixiviados, verificou-se os eletrodos de alumínio tiveram melhor remoção da DQO, 
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cor e turbidez dos lixiviados. Nesse caso, com uso dos eletrodos de alumínio a 

remoção da DQO chegou a 56%, enquanto com eletrodos de ferro chegou-se a 

apenas 35% de remoção do mesmo parâmetro no mesmo tempo de operação 

(MURUGANANTHAN et al, 2004; ILHAN et al., 2008; BOUHEZILA et al., 2011). 

 

KOBYA et al. (2003), testou condições semelhantes, avaliando os resultados da 

remoção da DQO, turbidez e sólidos suspensos; sendo as melhores remoções 

aplicando os eletrodos de alumínio em relação aos de ferro. CHEN et al. (2002), 

também concluíram em seus estudos a mesma preferência. DIMOGLO et al. 

(2004), avaliou a remoção de poluentes de um efluente petroquímico com 

hidrocarbonetos e óleos & graxas, usando ânodos de Al e Fe, obtendo como melhor 

desempenho uso dos ânodos de alumínio na remoção da DQO, turbidez e fenóis. 

 

g) Distância entre eletrodos e seu arranjo 

 

Quanto maior a distância entre os eletrodos, maior deverá ser a diferença de potencial 

aplicada, pois a solução possui resistividade à passagem de corrente elétrica. De 

acordo com as características do efluente a ser tratado, a distância entre os eletrodos 

pode variar de forma a se ter uma melhor eficiência do processo. Distâncias muito 

pequenas entre os eletrodos podem interferir no processo, mesmo com menor gasto 

energético, afetando fenômenos tais como a coagulação, floculação/precipitação e 

decantação/flotação, considerando o alto efeito eletrostático que dificulta a colisão de 

partículas e de certa forma dificulta a formação de flocos, assim como gera 

entupimentos e uma redução da eficiência de corrente. Entretanto, uma distância 

excessiva entre os eletrodos também diminui significativamente a formação de flocos e 

os gastos de energia são maiores, sendo em geral a faixa de distância entre 10 a 20 

mm a mais utilizada em estudos piloto e de bancada para o processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação. O arranjo dos eletrodos deve sempre favorecer a 

emanação das bolhas de gás com os flocos que em geral tendem a flotar. Com 

elevada condutividade elétrica do efluente, pode-se usar maior distância entre os 

eletrodos e em casos de baixa condutividade elétrica, distâncias menores devem ser 

utilizadas. Em casos de efluentes com muito baixa condutividade o processo fica 

inviável, devido ao alto consumo de energia e ainda uso de uma distância mínima 

entre os eletrodos podendo gerar curto circuito (CHEN, 2004; CRESPILHO & 

REZENDE, 2004; FERREIRA, 2006; MATIAS et al., 2015; MOUSSA et al., 2017; 

GARCIA-SEGURA et al., 2017). 
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Em sistemas contínuos com os eletrodos instalados no fundo do reator, se bem 

dimensionados, ocorre o favorecimento da dispersão das bolhas.  A geração de bolhas 

em condição de difícil dispersão, acaba gerando bolhas maiores, que afetam a 

eficiência do processo de flotação e podem ainda gerar quebra de flocos.  Quando os 

eletrodos têm bom contato com o efluente, as bolhas se dispersam rapidamente e a 

eficiência da flotação aumenta. Efluente com maior condutividade tem melhor 

dispersão das bolhas e maior densidade de corrente.  Um arranjo uniforme também é 

importante.  De qualquer forma configurações abertas e a menor distância entre os 

eletrodos são mais eficientes, desde que não favoreça a entupimentos e curto circuito. 

Maiores condutividades, assim como maiores densidades de corrente aumentam a 

eficiência do processo até certo limite. A tensão requerida está relacionada com a 

queda de potencial ôhmico pela resistência da solução. Como essa queda de potencial 

está ligada diretamente a distância entre os eletrodos, quanto menor a distância, 

menor é o consumo de energia, porém devido aos riscos de curto circuito e 

entupimentos, já comentados, a separação deve ser avaliada em função das 

condições dos efluentes a serem tratados (CHEN, 2004; CRESPILHO & REZENDE, 

2004; FERREIRA, 2006; MATIAS et al., 2015; MOUSSA et al., 2017; GARCIA-

SEGURA et al., 2017). 

 

Dentre os mecanismos de transporte de massa, a difusão e a migração são 

especialmente afetados quando se altera a distância entre os eletrodos.  A distância 

é uma variável importante na otimização dos custos de operação da unidade. 

(CRESPILHO & REZENDE, 2004; FERREIRA, 2006; CASQUEIRA, 2004).   

 

ATTOUR et al., (2014) avaliaram a distância entre os eletrodos para eletrocoagulação-

eletroflotação com eletrodos de alumínio. As distâncias testadas foram de 1,0 cm, 2,0 

cm, e 3,0 cm e quanto maior a distância, maior foi a eficiência do tratamento, 

chegando a remoção de cor de 93%, turbidez de 98% e carbono orgânico total de 68% 

para a maior distância. RICORDEL & DJELAL (2014) estudaram a eletrocoagulação-

eletroflotação para a remoção da DQO de lixiviado proveniente de aterro sanitário 

utilizando um reator monopolar de placas paralelas com distâncias de 20 e 40 mm 

entre as placas. Verificaram que não houve diferença significativa entre as distâncias 

utilizadas, porém o consumo de energia aumentou, com aumento da distância entre as 

placas.  DEN & HUANG (2005), citados por FERREIRA (2006),  fizeram ensaios em 

sistema de tratamento sob a mesma corrente elétrica, não havendo alteração na 
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eficiência de remoção em função dos diferentes espaçamentos dos eletrodos, sendo  

apenas consideradas diferenças dos custos operacionais. 

 

Estudos para remoção da DQO e óleos, mostraram que ocorreu diminuição da 

remoção quando a distância entre os eletrodos aumentou, sendo encontrando um 

valor adequado de 10 mm. Outros estudos informam que quando a distância 

passou de 5,0 mm para 30 mm, a eficiência de remoção do poluente diminui 

26,64%. (MODIRSHAHLA et al., 2007 e Xu & Zhu, 2004). 

 

3.3.4.2.6 Estudos no tratamento de efluentes e lixiviados 

 

A geração dos hidróxidos no meio aquoso neutraliza as cargas eletrostáticas contidas 

nos coloides e assim a força de repulsão é reduzida ao ponto tal que as forças de Van 

der Waals se tornam maiores, ocorre a atração entre os centros ativos e inicia a 

coagulação (CHOU et al., 2011).  A remoção de sólidos e óleos tem a maior aplicação 

desse processo (SANTOS et al., 2005).  O tratamento de água para consumo humano 

é uma aplicação típica, assim como uso no tratamento de água de caldeira de baixa 

pressão em regiões distantes e em embarcações (CHEN, 2004).  No uso em grandes 

volumes de água e efluentes a serem tratados, ainda não se mostrou um processo 

econômico. Outra aplicação é na redução da turbidez e cor (AGOSTINHO, et al., 

2012), podendo ainda ser utilizado na desinfecção e remoção de algas (CHEN, 2004; 

UGURLU et al., 2008).  Aplicações são comuns ainda na indústria têxtil, petróleo, 

tratamento de esgoto, recuperação de fibras, quebra de emulsão, efluente oleoso, 

indústria de tintas e tratamento de efluentes contendo cobre, ferro, sílica, ácido húmico 

e outros, além do lixiviado de aterros sanitários (CHEN, 2004). 

 

THAVEEMAITREE et al., (2003) aplicaram o processo eletroquímico para tratamento 

de lixiviados de aterros sanitários com ênfase no tratamento de metais pesados e 

remoção de carga orgânica, conduzindo experimentos eletroquímicos de bancada, 

utilizando amostras de efluentes sintéticos e lixiviado de aterro sanitário. Nos testes 

com águas residuais sintéticas, obteve remoção de chumbo superiores a 99%, 

dependendo da corrente elétrica, razão entre a área de reação e volume do reator e 

tempo de operação, sendo a reação de primeira ordem. Resultados semelhantes à 

remoção de chumbo foram obtidos quando as amostras de lixiviado foram tratadas no 

reator eletroquímico, onde a remoção da DBO5 e DQO do lixiviado durante o 

tratamento eletroquímico foi de 30-60%, enquanto a remoção de cor foi de 70%.  



 

92 
 

 

KOBYA et al., (2003) estudaram o processo de eletrocoagulação-eletroflotação no 

tratamento de efluentes de indústrias têxteis com uso de eletrodos de alumínio e ferro.   

O reator utilizado em batelada usou espaçamento entre eletrodos de 11 mm e 

temperatura do meio reacional de 25°C.  No estudo verificou-se que o pH inicial do 

meio reacional teve influência na remoção dos poluentes, sendo a melhor faixa de 6,0 

a 8,0 com eletrodos de alumínio.  Nesse estudo com eletrodos de alumínio o pH final 

chegou a valores maiores que 11 sempre, mostrando a influência dos hidróxidos no 

processo de coagulação. No estudo com eletrodos de ferro verificou-se que o pH 

inicial do meio reacional também tem influência na remoção dos poluentes, sendo a 

melhor faixa com valores menores que 6,0.  Nesse estudo com eletrodos de ferro o pH 

final chegou a valores próximos de 10. Quanto ao consumo de energia, os estudos 

com os eletrodos de ferro mostraram maior consumo que os de alumínio.   Concluiu-se 

também que a densidade de corrente para o processo com uso de ferro, com as 

mesmas eficiências de remoção da DQO, foi de 80 – 100 A/m2 com tempo de reação 

de 10 minutos, enquanto para o alumínio o valor, para o mesmo tempo de reação e 

remoção da DQO, foi de 150 A/m2.  As eficiências de remoção da DQO ficaram entre 

55 e 80% para os eletrodos de alumínio e ferro. 

 

CHEN G., (2004) em um artigo bastante completo fez uma revisão geral sobre as 

técnicas eletroquímicas aplicadas ao tratamento de água e efluentes, abordando os 

principais processos eletrolíticos, a saber: eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-

oxidação. Descreve os processos e as reações envolvidas, assim como todos os 

fenômenos envolvidos nos processos. Na parte relativa a eletrocoagulação-

eletroflotação discutiu sobre as variáveis que influenciam o processo, tais como pH, 

densidade de corrente, tipo de eletrodo, “gap” entre os eletrodos etc. Fala ainda do 

design dos reatores, vantagens e desvantagens dos processos em questão, tendo 

uma extensa lista de referências sobre os processos. 

 

MOLLAH et al., (2004) em um artigo de revisão, descreveram toda a teoria 

envolvendo a eletrocoagulação-eletroflotação, design dos reatores e melhorias que 

ocorreram, mostrando uma extensa lista de referências. 

 

LAI & LIN, (2004) estudaram o tratamento de efluentes gerados no processo de 

tratamento de superfície de semicondutor por eletrocoagulação-eletroflotação.  No 

estudo foram utilizados pares de eletrodos de alumínio e ferro, sendo o alumínio o 

ânodo.  A densidade de corrente de 93 A/m2 e espaçamento entre eletrodos de 10 mm 
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foram utilizados.  A remoção da DQO no processo variou de 76 a 89% durante os 

ensaios.   

 

CAN et al., (2006) estudaram a eletrocoagulação-eletroflotação no tratamento de 

efluentes de indústria têxtil, com um processo misto, onde foram adicionados 

inicialmente ao processo de eletrocoagulação-eletroflotação, os produtos químicos poli 

cloreto de alumínio e sulfato de alumínio, de forma a avaliar o impacto desses 

produtos na eficiência da eletrocoagulação-eletroflotação do efluente têxtil em 

questão.  O reator em batelada tinha eletrodos de alumínio com distância de 11 mm.  

No processo os valores ótimos para a eletrocoagulação-eletroflotação ocorreram com 

densidade de corrente de 100 A/m2, tempo e reação de 10 minutos em pH inicial de 

6,9, sendo que dessa forma a remoção da DQO chegou a valores de 50%.  Com a 

adição de sulfato de alumínio chegou-se a uma remoção próxima de 65%, porém com 

adição do poli cloreto de alumínio, a remoção teve um acréscimo importante chegando 

a 78%. 

 

DROUICHE et al., (2007) aplicaram o processo de eletrocoagulação-eletroflotação a 

efluentes de manufatura de semicondutores, com alta DQO, turbidez e cor.  Foram 

utilizados eletrodos de ferro, sendo que o pH do meio reacional chegou a 8,5 em 320 

minutos, mostrando a tendência de aumento do pH em função da formação de 

hidróxidos, que é uma tendência em sistemas com eletrodos de ferro e alumínio.  No 

tratamento em questão, a remoção da DQO foi de 75% em 320 minutos, sendo que a 

densidade de corrente em seu máximo chegou a 125 A/m2. 

 

SAYINER et al., (2008) avaliaram o processo de eletrocoagulação-eletroflotação no 

tratamento de efluentes contendo boro, com uso de eletrodos de alumínio e ferro.  No 

estudo ficou claro que a remoção do poluente foi muito dependente da densidade de 

corrente, concentração de boro no efluente e tempo de reação.  Nesse estudo foi 

utilizada uma distância entre eletrodos de 3,0 mm e obteve-se um consumo de energia 

de 0,8 a 1,5 kWh/m3, com uso de uma densidade de corrente de 25 a 100 A/m2.  O 

tempo de reação variou de 10 a 60 minutos, sendo também utilizado um pH próximo a 

3,0 para facilitar a dissolução dos metais, tendo como justificativa desse pH, se evitar 

a passivação dos eletrodos. A temperatura ficou entre 21 e 22ºC, sendo adicionado 

1% NaCl na solução reacional. Tanto no caso do eletrodo de ferro, quanto o de 

alumínio verificou-se um aumento do pH chegando a valores de 9,5 a 10 no final do 

processo, porém dependendo do pH inicial da solução a tratar.  No estudo verificou-se 
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que o ânodo de ferro foi mais eficiente que o ânodo de alumínio a 100 A/m2, porém a 

valores de densidade de corrente de 300 A/m2 o alumínio foi mais eficiente.   

ILHAN et al., (2008) em seus estudos com aplicação de eletrodos de Al e Fe no 

tratamento de lixiviados, utilizaram a eletrocoagulação-decantação em batelada, sendo 

que compararam o processo tradicional de coagulação com a eletrocoagulação-

decantação.  A densidade de corrente variou de 348 A/m2 a 631 A/m2, porém a melhor 

remoção da DQO ficou em 59% com eletrodos de Al e máxima densidade de corrente, 

mostrando que uma maior densidade de corrente somente gera perdas de energia e 

altos custos, sem nenhum impacto na remoção da DQO de lixiviados recalcitrantes, 

sendo ainda a escala pequena, ou seja, um reator ou célula de 0,5 litros.  Os eletrodos 

eram de 45 cm2 de área.  Na mistura foi aplicada rotação de 200 rpm, com tempos de 

reação de 1 a 30 minutos. Os estudos mostraram que o processo de 

eletrocoagulação-decantação foi mais eficiente que a coagulação convencional. 

Concluiu-se também que o aumento do pH com o aumento da densidade de corrente 

ao desenvolver do processo seria benéfico para remoção posterior da amônia. 

Verificou-se, porém, um aumento da temperatura com o aumento do tempo de reação 

e densidade de corrente, o que se mostrou uma desvantagem.  O eletrodo de Al se 

mostrou mais eficiente que o de Fe nos ensaios em questão. 

 

UGURLU et al., (2008) estudaram a aplicação do processo de eletrocoagulação-

eletroflotação no tratamento de efluentes de industria de papel e celulose, contendo 

lignina e fenol.  No sistema de tratamento de bancada, foram utilizados eletrodos de 

alumínio e ferro, sendo o espaçamento entre os eletrodos de 20 mm.  No estudo 

tambem foi adicionado NaCl a uma concentração de 0,8 g/L. Verificou-se para uma 

mesma densidade de corrente, que a remoção de fenol utilizando o aluminio ou ferro 

foi praticamento a mesma, sendo que ocorreu uma maior remoção do fenol com o 

aumento da densidade de corrente no caso do eletrodo de alumínio em relação ao 

ferro. No caso da remoção de lignina um aumento da densidade de corrente de 16 

para 47 A/m2 aumentou a eficiência do tratamento com uso dos eletrodos de ferro. Os 

valores ótimos quanto a remoção dos poluentes foram com tempo de reação de 2,0 

minutos, uso de 12 volts e ainda densidade de corrente de 48 A/m2. 

 

ESPINOZA-QUIÑONES et al., (2009) estudaram a aplicação do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação no tratamento de efluentes de curtume. Para eletrodos 

utilizou-se ferro e uma densidade de corrente de 430 a 680 A/m2. No estudo de 

otimização aplicou-se a análise fatorial.  Quanto à remoção da DQO, o valor ficou 
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próximo de 50%, com variação do tempo de residência de 15 a 120 minutos.  Na 

variação de pH de 6,5 a 9,0 não se notou maior impacto na remoção dos poluentes. 

 

EMAMJOMEH & SIVAKUMAR, (2009) em um artigo de revisão do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação, falam que os processos de coagulação e flotação são 

acoplados na eletrocoagulação-eletroflotação e coloca a sigla “ECF”, que representa a 

conjunção dos processos, o que em geral ocorre. No artigo descrevem os processos e 

as reações envolvidas, comentado sobre os fenômenos envolvidos nos processos, 

tipos de reatores, aplicações do processo no tratamento de efluentes diversos, tais 

como: indústria têxtil, esgoto sanitário, metais pesados remoção de amônia e nitrato, 

remoção de fluoreto e tratamento de água. Listam uma extensa referência com dados 

da aplicação. 

 

PHALAKORNKULE et al., (2010) estudaram o processo de eletrocoagulação-

eletroflotação no tratamento de efluentes têxteis contaminados com diversos 

pigmentos. Nos estudos verificou-se a eficiência de remoção de cor com a variação da 

densidade de corrente de 10 a 40 A/m2.  Com o aumento da densidade de corrente 

ocorreu aumento da eficiência de remoção de cor, assim como uma redução do tempo 

de reação ótimo do processo, porém acima de 30 A/m2, não ocorreu uma diminuição 

do tempo de reação e aumento da eficiência de remoção de cor, mostrando um limite 

nos benefícios do aumento da densidade de corrente.  No estudo foi também realizada 

uma comparação no uso de eletrodos de ferro, alumínio e combinado, mostrando em 

qualquer caso que o eletrodo de alumínio foi o mais efetivo na remoção de cor no 

efluente estudado.  O pH ao longo da reação aumentou em qualquer um dos estudos 

chegando a valores próximos a 11,0.  Foram executados ensaios com variação da 

temperatura do meio reacional, mostrando que a variação de 30°C utilizada, não 

mostrou qualquer diferença na remoção de cor. Foi também avaliada a distância entre 

os eletrodos e seu impacto no consumo de energia e os dados mostrados no estudo 

com variações de distância de 5 a 12 mm, não indicaram variações significativas nos 

consumos de energia nos vários tempos de reação de 2 a 15 minutos. 

 

BENSADOK et al., (2011) aplicaram o processo de eletrocoagulação-eletroflotação 

para o tratamento de efluentes de laticínios.  Foram testados eletrodos de alumínio e 

titânio platinizado de forma a verificar a influência do tipo de eletrodo na eficiência do 

processo de eletrocoagulação-eletroflotação, chegando-se à conclusão que os 

eletrodos de alumínio foram os mais eficientes. No espaçamento entre eletrodos usou-

se 20 mm em temperatura do laboratório de 25°C.  A densidade de corrente variou de 
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10 a 75 A/m2, sendo o pH inicial de reação de 6,6.  O estudo mostrou que a remoção 

da DQO chegou a 80% com densidade de corrente de 50 A/m2 em tempo de reação 

de 1 minuto e que a partir desse valor não ocorreu aumento de eficiência de remoção 

com o aumento da densidade de corrente. 

 

PARSA et al., (2011) estudaram o tratamento de efluentes contendo “Acid Brown 14” 

que é um azo composto utilizado pela indústria têxtil. No reator utilizou utilizou-se 

ânodos de alumínio e cátodos de aço inox 304. Na separação entre eletrodos utilizou-

se distância de 30 mm e corrente contínua, sendo utilizado o NaCl para aumentar a 

eficiência de corrente e redução do consumo de energia, tendo sido encontrado um 

valor de 0,5 g/L de NaCl como ótimo ao processo em questão, assim como a 

densidade de corrente ótima ficou em 6,3 A/m2. O pH inicial do meio reacional foi 

avaliado quanto ao impacto no processo de eletrocoagulação-eletroflotação, sendo 

nesses estudos verificado que o pH próximo a 6,4 foi o valor ótimo, mostrando ainda 

um menor consumo de energia. No estudo em bancada com reator em batelada a 

remoção da DQO atingiu 87% em 18 minutos de tempo de reação, porém em estudo 

piloto por processo contínuo a remoção da DQO foi de 64% em 200 minutos de tempo 

de reação. 

 

LI, X. et al., (2011) estudaram o processo de eletrocoagulação-eletroflotação no 

tratamento de lixiviado de aterro sanitário implantado a 6 anos do início dos estudos, 

sendo utilizado um reator em batelada, eletrodos de ferro e alumínio com 

espaçamento de 10 mm e densidade de corrente de 49,6 A/m2. Com a utilização de 

um tempo de residência de 90 minutos foi obtida remoção da DQO de 49,8% e 

remoção da amônia de 38,6%.  Nesse processo a concentração de cloreto usada foi 

de 2319 mg/L. No estudo o eletro reator era agitado no fundo a 200 rpm. No estudo 

foram comparados os eletrodos de ferro e alumínio com densidade de corrente de 

29,8 A/m2, com tempo de reação de 50 minutos e pH inicial de 6,5.  No estudo 

comparativo o eletrodo de ferro se mostrou mais eficiente com remoção da DQO de 

32,7% contra 21,3% aplicando o eletrodo de alumínio, sendo o ferro escolhido para os 

ensaios complementares. Nos estudos com variação do tempo de residência e uso 

dos eletrodos de ferro, obteve-se na variação do tempo de 5 a 90 minutos uma 

variação na remoção da DQO de 18,8% para 45%. Em estudos complementares foi 

variada a densidade de corrente de 19,8 a 59,5 A/m2 em pH 6,8 e 30 minutos de 

tempo de reação, obtendo uma variação da remoção da DQO de 23,6% para 43% e 

da amônia de 19,8% para 32%.  Com o aumento da densidade de corrente e tempo de 

reação ocorreu um aumento das bolhas de gás o que levou ao melhor processo de 
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flotação das partículas coaguladas, sendo que com o aumento desses parâmetros 

ocorreu um aumento significativo da eficiência de remoção dos poluentes.  Nos 

estudos, seja qual fosse o pH inicial da amostra, o final sempre aumentou, chegando 

em geral a 9.  Nos estudos para avaliação do melhor pH para o processo, chegou-se à 

conclusão que a faixa de 5 a 7 mostrou melhores resultados na remoção dos 

poluentes em questão.  No estudo variou-se ainda a concentração de cloretos 

adicionado, indo do valor normal do efluente até 3.000 mg/L e mantendo a densidade 

de corrente de 29,8 A/m2 e 30 minutos de tempo de reação, mostrando um aumento 

da eficiência do processo de tratamento relativo a DQO, que variou de 29,8% para 

38,9% e amônia com variação de 23,5% para 32,6%.  Nos comentários o autor fala, de 

forma equivocada, que a geração de Cl2 e em seguida do ClO- é que causa o aumento 

nas eficiências do processo. 

 

KATAL et al., (2011) testaram o uso de eletrodos de ferro e alumínio no tratamento de 

efluente de fábrica de papel, sendo que obtiveram uma densidade de corrente ótima 

de 70 A/m2 e a eficiência de remoção da DQO variou de 29 a 88%. 

 

EMAMJOMEH et al. (2011), estudaram o processo de eletrocoagulação-eletroflotação 

no tratamento de efluentes contendo fluoreto. Os autores comentaram que no 

processo de eletrocoagulação-eletroflotação, com o uso de eletrodos de alumínio 

ocorre uma larga variação de pH, devido a formação de hidróxido de alumínio amorfo, 

sendo que existe uma tendência do pH ficar próximo a 8,0. 

 

MERZOUK et al., (2011) estudaram o tratamento de efluentes de indústria têxtil, com o 

uso de processo de eletrocoagulação-eletroflotação para remoção da DQO, COT 

(carbono orgânico total), cor e turbidez desses efluentes.  Os estudos foram realizados 

com variação da densidade de corrente de 40 a 200 A/m2, sendo que na remoção de 

COT e turbidez não ficou evidente a maior eficiência com o aumento da densidade de 

corrente. 

 

MOUSSAVI et al., (2011) estudaram a remoção de petróleo da água contaminada do 

subsolo, usando processo de eletrocoagulação-eletroflotação em batelada e contínuo.  

A variação da densidade de corrente, ficou com valores de 20 a 180 A/m2, tendo 

verificado (hidrocarbonetos totais de petróleo) valores de eficiência acima de 95%. 

 

CHOU et al., (2011) estudaram os efluentes contendo ácido salicílico e obtiveram 

eficiência de remoção de 90% em sistema de bancada com dois eletrodos, sendo 
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nesse processo encontrada uma densidade de corrente ótima de 12 A/m2 a 25ºC, com 

uma separação entre eletrodos de 20 mm e uso de eletrodos de alumínio. Nesse 

estudo ainda foi comentado que o lodo formado no processo era mais espesso e 

concentrado que o obtido em coagulação e floculação tradicional com o uso de 

produtos químicos, sendo essa mais uma vantagem da eletrocoagulação-

eletroflotação. Adicionaram NaCl de forma a aumentar a condutividade da solução 

reacional, sendo nesse estudo variada a densidade de corrente de 48 a 60 A/m2. 

Verificaram que um aumento na densidade de corrente, gerou um aumento da 

eficiência e ainda uma diminuição do tempo de reação do processo de tratamento para 

uma mesma eficiência de remoção do poluente. 

 

BUTLER et al., (2011) em um artigo de revisão, falam sobre o processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação, cinética e modelagem computacional, aplicações no 

tratamento de efluentes com cor, tratamento de esgoto sanitário, tratamento de 

efluentes industriais em geral, tratamento de efluentes com metais pesados, remoção 

de compostos orgânicos, processos oxidativos avançados e processos combinados.  

Avaliaram também os requerimentos de energia, instrumentação e analítica, assim 

como fizeram comparações de processos quanto aos custos. 

 

AHMED et al., (2012) estudaram o processo de pré-tratamento de um efluente gerado 

em um parque de indústrias, com eletrocoagulação-eletroflotação, antes do processo 

de membrana com uso de nano filtração. Os estudos foram realizados em escala de 

bancada por processo em batelada e em processo contínuo. No processo em batelada 

ficou clara a dependência da densidade de corrente e o pH no processo. Os estudos 

em batelada mostraram uma variação do pH de 4,0 a 8,1 com as eficiências variando 

de 20% a valores acima de 90% na remoção da DQO, com densidades de corrente 

variando de 30 a 200 A/m2. Nos testes de eletrocoagulação-eletroflotação os valores 

de remoção de carga orgânica foram menores, devido à baixa densidade de corrente 

utilizada e o pH inicial, assim como a condutividade do efluente que ficou próxima de 

3,0 mS/cm, sendo obtido um valor de eficiência do tratamento de aproximadamente 

67% na remoção da DQO. 

 

CHEN & DENG (2012) estudaram o processo de eletrocoagulação-eletroflotação na 

remoção de ácidos húmicos.  No processo foi utilizado ânodo de titânio, como ânodo 

de processo ao invés de ferro ou alumínio.  Nos estudos a variação da densidade de 

corrente de 3 A/m2 a 93 A/m2 foi testada, com tempos de reação de até 140 minutos. O 

estudo mostra que acima de 30 A/m2 não ocorre uma melhoria significativa na 
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eficiência de remoção do poluente. Nesse estudo foi também avaliado o 

comportamento da eficiência de remoção do poluente no processo de fotocatálise com 

os eletrodos de titânio, mostrando em 30 minutos de tempo de reação, valores de 

eficiência de remoção do poluente menores que 27%. 

 

HANCI et al., (2012) conduziram estudos em batelada utilizando o processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação no tratamento de efluentes contendo sulfonato de 

naftaleno, tendo os mesmos estudado a otimização do processo de tratamento. 

Nesses estudos verificaram um aumento do pH com o uso de eletrodos de aço inox.  A 

densidade de corrente nesse estudo variou de 50 a 500 A/m2, sendo adicionada uma 

concentração de cloretos de 2,0 g/L. Para concentrações do poluente menores que 

850 mg/L uma densidade de corrente de 370 A/m2 e tempo de reação de 90 minutos 

se mostraram ideais com remoções acima de 95% do composto poluente. 

 

JOTIN et al., (2012) avaliaram a remoção da DQO em estudos de eletrocoagulação-

eletroflotação no tratamento de lixiviados de aterro com 5 anos de operação, com uso 

de eletrodos de Al, usando volume de 0,6 litros, com área de eletrodos de 45 cm2, 

tempo de reação de 10 a 100 minutos e mistura com 300 rpm. Estudaram o efeito da 

variação da densidade de corrente e pH. Obtiveram uma remoção da DQO de 74,08%, 

com aplicação de tensão de 10 V em 100 minutos e pH inicial de 4,0.  Verificaram que 

com o aumento da tensão e consequentemente da densidade de corrente não houve 

aumento da eficiência, sendo explicado pela queda da eficiência de corrente quando 

do aumento da densidade de corrente, em função da competição entre a geração de 

O2 e a dissolução do Al.   

 

SHIVAYOGIMAT & WATAWATI, (2013) utilizaram eletrodos de Al no processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação no tratamento de lixiviado, tendo avaliado as variáveis, 

tempo de reação, pH e tensão da célula, com uso de um reator de 1 litro, em batelada, 

sendo variado o tempo de residência de 5 a 40 min, mostrando que a remoção de 

turbidez e da DQO tem grande influência do pH inicial de 5,8. Obteve-se uma 

eficiência de remoção da DQO de 95,8% e turbidez de 96,6% com uso de 9 V e 40 

min de tempo de reação.  Variaram a tensão de 3, 6 e 9 V, sendo o reator agitado, 

sem informar a rotação do misturador.  A concentração inicial da DQO foi de 4.820 

mg/L e a turbidez de 89 NTU, a condutividade de 2.441 microS/cm.  Em pH 4,0 a 

eficiência de remoção da DQO foi de 73,6% com 35 min e 9V.  Quando o pH foi para 

8,0 a eficiência caiu para 82,3% em 35 min e 9V. 
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ALVER & ALTAS, (2013) estudaram a remoção da DQO por eletrocoagulação-

eletroflotação em lixiviados com 7 anos de início da operação. Estudaram também os 

efeitos da densidade de corrente e tempo de reação. As  concentrações da DQO bruta 

foram maiores que 5.000 mg/L. A eficiência de remoção da DQO foi superior a 75% 

com os eletrodos de Al e Fe, com um tempo de reação de 60 minutos e com 

densidade de corente de 50,8 A/m2. 

 

BERNAL-MARTÍNEZ et al., (2013) estudaram a combinação de eletrocoagulação-

eletroflotação com ozonação para o tratamento de efluentes de indústrias químicas e 

farmacêuticas misturados.  O reator utilizou células mono polares com eletrodos de 

ferro, com variação da densidade de corrente de 70 a 160 A/m2, sendo o ozone 

gerado, injetado diretamente no reator de forma que os processos de 

eletrocoagulação-eletroflotação e ozonação ocorressem em paralelo. Os estudos com 

a eletrocoagulação-eletroflotação, mostraram uma remoção máxima de 30% da DQO 

em 48 minutos de tempo de reação a pH de 7,5 e densidade de corrente de 660 A/m2.  

A remoção da cor foi de 36 a 44% e a remoção da turbidez de 51 a 56% com 60 

minutos de tempo de reação, também a 660 A/m2.  O ozone implementou as remoções 

em questão chegando a valores de 80% em 20 minutos de tempo de reação. 

 

DONNEYS-VICTORIA et al., (2014) em artigo fizeram uma revisão dos principais 

artigos e patentes relacionados a processos eletrolíticos no tratamento de lixiviados, 

mostrando a evolução das publicações técnicas, comentando sobre as dificuldades 

relacionadas à idade do aterro e lixiviado, discursando sobre toda a teoria envolvida 

nos processos eletroquímicos, falando sobre as aplicações e futuras oportunidades da 

área. 

 

TEZCAN UN & ODUNCU, (2014) avaliaram a remoção da DQO em ensaios aplicando 

a eletrocoagulação-eletroflotação, em lixiviados, com uso de eletrodos de Al, usando 

volume de 0,4 litros com tempo de reação de 60 minutos e área de superfície dos 

eletrodos de 108 cm2.  Estudaram o efeito da variação da densidade de corrente e pH.  

A concentração inicial da DQO foi de 4.100 mg/L e obteve-se uma remoção da DQO 

de 57%, com aplicação de densidade de corrente de 750 A/m2 em pH inicial de 5,0.   

 

MAJLESI et al., (2015) descrevem estudos em batelada no tratamento de lixiviados 

com reator de 0,5 litros, eletrodos de Al e Fe, com “gap” aplicado de 1 e 2 cm, área de 

eletrodos de 4,8 cm2, aplicando 12 a 48 A/m2, com variação do pH de 4,0 a 9,0 e 
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tempo de reação de 2 a 60 minutos, obtendo remoção da DQO de 68,2% em pH 4,0 e 

tempo de reação de 50 minutos, com eletrodos de Al, como o melhor resultado. 

 

MOUSSA et al., (2016) fizeram uma revisão bem atual, ano 2016, sobre a aplicação 

da eletrocoagulação, mostrando o seu potencial no tratamento de contaminantes 

orgânicos e inorgânicos, sendo que avaliou os aspectos teóricos, potencial de 

aplicação em água e efluentes, mudanças atuais, desenvolvimentos recentes e os 

aspectos econômicos da tecnologia. Fazem uma crítica aos atuais estudos que estão 

focados na remoção de poluentes específicos, não prestando atenção no projeto das 

células, modelagem do processo e aplicações industriais e ainda nos volumes dos 

reatores com 1,0 litro ou menores, o que dificulta uma avaliação completa da 

tecnologia e melhorias nos projetos das células.   

 

YADAV & DIKSHIT (2017), estudaram o processo de eletrocoagulação-eletroflotação 

com uso dos eletrodos de Al e Fe, com objetivo de avaliar a influência da densidade 

de corrente, tempo de reação e pH na remoção da DQO de lixiviados estabilizados, 

com relação DBO5/DQO < 0,10.  A DQO inicial foi de 2.300 mg/L, sendo os 

parâmetros ótimos: com o uso do eletrodo de Al, densidade de corrente de 466 A/m2, 

tempo de reação de 60 minutos e pH 8,0; com obtenção de 47% de remoção da DQO.  

Com uso do eletrodo de Fe, densidade de corrente de 466 A/m2, tempo de reação de 

90 minutos e pH 6,0; obtiveram 56% de remoção da DQO. 

 

PIOVESAN & PAULINO (2017), estudaram o processo de eletrocoagulação-

eletroflotação no tratamento de chorume (nome coloquial do lixiviado), utilizando 

eletrodos de Al e Fe.   Variaram o pH de 5 a 7, o tempo de reação de 20 a 60 minutos 

e a tensão de 4 a 6 V.  Aplicaram estudo estatístico de otimização e avaliaram que a 

melhor remoção da DQO acontece com pH inicial de 5, tensão de 6 V e tempo de 

reação de 60 minutos, com a remoção de 74,74% com os eletrodos de Fe. Para os 

eletrodos de Al obteve-se o melhor resultado com pH inicial de 6,0, tensão de 6,0 V e 

tempo de reação de 60 minutos, com a remoção de 55,69%. 

 

HUDA et al., (2017), estudaram a remoção da DQO de lixiviados através da 

eletrocoagulação-eletroflotação utilizando eletrodos de Fe.  Na célula eletrolítica de 0,5 

litros de capacidade, usou ânodos e cátodos com 42 cm2 de área, com distância de 

1,16 cm, agitador magnético com uso de 100 rpm, corrente de 1 A, aplicando tempo 

de reação de 60 minutos.  A temperatura do lixiviado foi de 40°C, pH inicial de 7,73 e a 

DQO de 7.230 mg/L, sendo adicionado 2 g/L de NaCl para aumentar a eficiência do 
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processo.  Nesses estudos obtiveram 45,1% de remoção da DQO e fizeram uma 

comparação com LI et al, (2011), que obteve 49,8% de remoção da DQO e ainda 

compararam com os estudos de OUSMAR et al., (2016) que em seus estudos 

obtiveram 53% de remoção da DQO.  

 

Na tabela 3.19 tem-se mais informações sobre estudos aplicando a eletrocoagulação-

eletroflotação para lixiviados de aterros sanitários. 
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Tabela 3.19 – Estudos com aplicação do processo de eletrocoagulação-eletroflotação em lixiviados 
 

Material 
do 

Eletrodo 

Distância 

dos 
Eletrodos 

(cm) 

 
Tempo de 

reação 

(min) 

Velocidade 
de mistura 

(rpm) 

 Densidade 
de 

corrente 
(A.m-2) 

DQO 

inicial 

(mg L-1) 

DQO 
remoção 

( % ) 

Consumo 
de 

Energia 

  

Design Reator  pH inicial 
 

Referência 
 

     

Reator batelada 

com 2 eletrodos 
Conexão paralela 

Al 6,5  30 não 8,2       348            12860 45 

12,5 kWhm-3 ou 

        0,46 W h (g COD) -1                ILHAN et al., 2008 

        
 

  
          

  
 
 

200 
 

           
          631 

44 NE 
  

 
       
    

não 
  

59 39,7 kWhm-3 ou 
 

                  
         1,1 W h (g COD)-1  

 Fe    não   35 NE   

Reator batelada Al 0,3  NE NE 7,7          NE             4022 88           
com 14            
eletrodos Conexão 
paralela 

Fe 
      

90 
                  NE              VELI et al., 2008 

 
         

           
            

Reator batelada 

com 6 eletrodos 
Conexão paralela 

Fe 0,9  120 200 6,5 50             11000 30   1,0 W h (g COD)-1      

     3,0           200 41 3,5 W h (g COD)-1  
     6,5             53    6,3 W h (g COD)-1    
     

8,0 
 

47 6,9 W h (g COD)-1 

    ORKUN & KULEYIN, 2012 
           

      6,5           300 57 8,7 W h (g COD)-1  

Reator batelada 

Com 2 eletrodos 
Conexão paralela 

Al 0,5  30 150 7,6-       250           31200) 60 NE   

 

2,8  

  8,9            125 

56 

   

        

  
 
                  

70 
   

                                                                250         BOUHEZILA, et al., 2011 
       

58 
   

     50      
     150                             500          70 22 kWhm-3   
 Fe                68 19,6 kWhm-3   

           NA – Não Aplicável; NE – Não Especificado. 
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Tabela 3.19 – Estudos com aplicação do processo de eletrocoagulação-eletroflotação em lixiviados (cont.) 

 
Material 

do 

Eletrodo 

Distância dos 
Eletrodos 

     (cm) 

    Densidade de 

corrente 
(A.m-2) 

Tempo de 
reação 

(min) 

Velocidade 
de mistura 

(rpm) 

 

DQO inicial 
   (mg L-1) 

DQO 
remoção 

( % ) 

Consumo 
de 

Energia 

 

Design 
Reator   pH inicial 

Referência 
 

   

Reator  Al 1 30 30 200 6,7 2566  21  LI et al, 2011 
batelada 

Fe 
 

20 
  

6,7 
  

24 
  

com 10 
eletrodos 

                      NE  
  

30 
  

3,9 
  

27 
  

Conexão 
paralela 

        
           

      6,7   33   

      10,0   22   

   50   6,7   93   

Reator 
batelada Al 1,6 79 30 não 6,6- 6200  29 NE TOP et al, 2011 
com 4   

198 
  7,0   

45 
  

eletrodos 
Conexão  

         
           

paralela            

 Al 2 23 210 sim 8 260  33 18 Wh (kg COD)-1  
Reator 
batelada 
com 2 
eletrodos 
Conexão 
paralela   95      56 135 Wh (kg COD)-1 

   RICORDEL &         
    DJELAL, 2014 

  
4 23 

     
33 70 Wh (kg COD)-1 

 

 
       
        

56 165 Wh (kg COD)-1 

 

   95       

Reator 
contínuo 
Com 2 
eletrodos 
 
 

Al 0,2 a 1,0 NE   NA não 7,2 380              45                 NE 
LABANOWSKIA 

et al., 2010 

                NA – Não Aplicável; NE – Não Especificado. 
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3.3.4.3 Processo de eletro-oxidação no tratamento de efluentes e lixiviados 

 

3.3.4.3.1 Introdução ao processo de eletro-oxidação 

 

A eletro-oxidação, aplicada para o tratamento de efluentes, remonta ao século XIX, 

quando a decomposição eletroquímica do íon cianeto foi investigada. Uma extensiva 

investigação ocorreu desde 1970. Durante duas décadas os pesquisadores focaram 

na eficiência do processo de oxidação dos poluentes com diversos tipos de eletrodos, 

promovendo melhorias da atividade catalítica e estabilidade eletroquímica dos 

diversos materiais dos eletrodos. Investigando também os fatores que afetam a 

performance e explorando mecanismos e cinética de degradação dos poluentes.  Os 

estudos experimentais focaram principalmente quanto ao comportamento dos 

materiais usados nos ânodos, assim como nas eficiências obtidas com as várias 

variações dos diversos tipos de eletrodos, não sendo investigados os efeitos dos 

materiais do cátodo, em geral negligenciados, embora alguns estudos mostrem efeitos 

importantes do material do cátodo no processo de formação e tamanho das bolhas de 

gases e destruição anódica de compostos tóxicos (KUHN,1971; COMNINELLIS,1994; 

AZZAM et al., 1999; CHEN, 2004; NOBRE, 2016; FERNANDES, et al., 2015; CRUZ et 

al., 2016). 

 

A eletro-oxidação pode ocorrer de diversas formas.  A presença de cloretos, em geral 

gera cloro gás e HOCl (Ácido Hipocloroso) no ânodo, que por serem fortes oxidantes 

promovem uma grande degradação dos poluentes, como é bem conhecido e já foi 

comentado nesse trabalho, tendo como um efeito colateral, a geração de compostos 

orgânicos clorados e cloroaminas.  Esses compostos, porém, com a continuação do 

processo oxidativo e aumento do tempo de reação, esses tóxicos são degradados e 

removidos, gerando um efluente tratado praticamente isento desses compostos. Essa 

técnica tem efetivamente sido aplicada na oxidação de diversos compostos orgânicos 

e inorgânicos oxidáveis, em altas concentrações de cloreto, tipicamente acima de 3,0 

g/L.  A geração dos organoclorados como intermediários de reação e como produto 

final, é o grande limitador do uso dessa técnica, porém podendo ser contornado como 

já comentado.  De qualquer forma, se a quantidade de cloreto no efluente for baixa, 

pode haver necessidade de injeção de NaCl, por exemplo, para aumentar a eficiência 

do processo de oxidação, portanto a aplicação tem um direcionamento típico para 

efluentes salinos e preferencialmente com altos teores de cloretos, tais quais os 

lixiviados de aterros e efluentes de coqueria e carboquímica (SZPYRKOWICZ, et al., 

1994; COMNINELLIS,1994; CHIANG, 1995; SZPYRKOWICZ, et al., 1996; LIN,1998; 
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ABUZAID, et al., 1999; CHEN, 2004; PANANIVELU & RAJKUMAR, 2004; MARTÍNEZ-

HUITLE & BRILLAS, 2009; NAUMCZYK & KUCHARSKA, 2011; FERNANDES, et al., 

2015). 

 

Os poluentes podem também (sendo essa a via mais comum) serem degradados pela 

geração de peróxido “in situ”, nesse caso usando cátodo de PTFE (Tetralfluoretileno) 

poroso com injeção de O2 e ânodo de Pb/PbO2, Ti/Pt/PbO2 ou Pt, assim como grafite.  

Sais de ferro podem ser adicionados ao efluente ou gerados “in situ”, no caso do 

Eletro-Fenton, que utiliza sais de Fe+2 no processo de eletro-oxidação.  Nesse caso o 

meio reacional gera os íons hidroxila e peróxido pela dissolução do ânodo de Ferro 

gerando o Fe+2.  A reação típica do Eletro-Fenton (MATSUE, et al.,1981; 

COMNINELLIS, 1994; BRILLAS et al.,1996; BRILLAS et al.,1997; MARTÍNEZ-HUITLE 

& BRILLAS, 2009; NAUMCZYK & KUCHARSKA, 2011; FERNANDES, et al., 2015) é 

ilustrada a seguir 

 

Fe2+ + H2O2 + H+ → Fe3+ + HO● + H2O                                                           (Eq.  3.42) 

 

Ou ainda pela sequência de reação a seguir (FERNANDES, et al., 2015). 

 

Fe2+(aq) + H2O2(l) → Fe3+(aq) + HO•(aq) + OH−(aq)                                        (Eq.  3.43) 
 
Fe3+(aq) + H2O2(l) → Fe2+(aq) + HO2

• (aq) + H+(aq)                                         (Eq.  3.44) 
 
HO•(aq) + H2O2(l) → HO2

• (aq) + H2O(l)                                                            (Eq.  3.45) 
 
HO•(aq) + Fe2+(aq) → Fe3+(aq) + OH−(aq)                                                        (Eq.  3.46) 
 
Fe3+(aq) + HO2

• (aq) → Fe2+(aq) + O2H+(aq)                                                    (Eq.  3.47) 
 
Fe2+(aq) + HO2

• (aq) + H+(aq) → Fe3+(aq) + H2O2(l)                                          (Eq.  3.48) 
 
2HO2

• (aq) → H2O2(l) + O2(g)                                                                            (Eq.  3.49) 
 
 
 

Em alguns casos é ainda empregada luz ultravioleta (UV) para auxiliar o processo 

reacional em efluentes com corantes com eficiências próximas a 95% de remoção do 

corante.  O processo eletrolítico também pode gerar ozone, que é um forte oxidante 

como reportado no tratamento de certos efluentes (STUCKI et al., 1987; EL SHAL et 

al., 1991; BRILLAS et al.,1996; MARTÍNEZ-HUITLE & BRILLAS, 2009; NAUMCZYK & 

KUCHARSKA, 2011; FERNANDES, et al., 2015).      
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Pesquisadores propuseram um outro tipo de eletro-oxidação para tratamento de 

efluentes muito tóxicos, conhecida como: oxidação mediada, onde os íons metálicos, 

que são utilizados como mediadores do processo, são oxidados no ânodo para um 

estado reativo de alta valência que, no processo reacional, quando reduzidos, 

degradam diretamente os poluentes e também geram o radical Hidroxila (OH•) 

extremamente reativo, que promove a degradação dos poluentes tóxicos de origem 

orgânica.  Os metais mediadores de alta valência são regenerados no ânodo fechando 

o ciclo.  Os metais em questão são:  Ag+2, Co+3, Fe+3, Ce+4 e Ni+2, sendo que a 

dificuldade relativa a esse processo está relacionada a necessidade de um meio muito 

ácido para que o processo seja eficiente e ainda existe a necessidade da adição de 

metais pesados que são os mediadores. Os metais pesados em questão são 

conhecidos poluentes, sendo que assim o processo gera uma contaminação 

secundária na disposição dos efluentes, necessitando de tratamento adicional 

(FARMER et al., 1992; FARMER & WANG, 1992; HICKMAN, et al., 1993; 

COMNINELLIS, 1994; BRINGMANN et al., 1995; COCHECI et al., 1995; PAIRE et al., 

1997; MARTÍNEZ-HUITLE & BRILLAS, 2009; NAUMCZYK & KUCHARSKA, 2011; 

FERNANDES, et al., 2015). 

 

A eletro-oxidação pode, porém, ocorre diretamente no ânodo, pela geração do radical 

Hidroxila (OH•) que é conhecido como “oxigênio ativo” fisicamente adsorvido ou 

quimicamente adsorvido, sendo esse processo conhecido como oxidação anódica ou 

oxidação direta. O oxigênio ativo adsorvido gera a combustão completa dos 

compostos orgânicos, sendo o oxigênio ativo, quimicamente adsorvido, participante da 

formação de produtos de oxidação. A oxidação anódica produz oxidantes fortes 

(radicais hidroxila, persulfatos, cloro ativo, entre outros.), degradando parcial ou 

totalmente os poluentes orgânicos, transformando-os em produtos menos tóxicos em 

geral e mineralizando os compostos gerando CO2 e H2O. Esse fato faz com que os 

contaminantes sejam mais facilmente degradados, favorecendo o descarte do efluente 

no ambiente através do controle completo das reações, de certa forma sem variar a 

fase dos poluentes.  A oxidação anódica ocorre devido a ação de oxidantes fortes, 

como comentado, semelhantes à destruição por oxidação química violenta com uso de 

permanganatos ou cromatos, porém a eletrogeração “in situ” dos oxidantes no meio 

reacional, permite uma melhor eficiência na degradação dos compostos orgânicos e 

os inorgânicos oxidáveis (COMNINELLIS, 1994; MARTÍNEZ-HUITLE & BRILLAS, 

2009; NAUMCZYK & KUCHARSKA, 2011; FERNANDES, et al., 2015). 
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Devido a evolução do oxigênio na reação que ocorre no ânodo, um alto sobrepotencial 

para a evolução do oxigênio é requerido, de forma que as reações se processem com 

alta eficiência de corrente. Não tendo a alta eficiência requerida, ocorrerá um gasto 

energético desnecessário que acabará aquecendo o efluente. (DUBPERNEL, 1978; 

COMNINELLIS, 1994; MARTÍNEZ-HUITLE & BRILLAS, 2009; NAUMCZYK & 

KUCHARSKA, 2011; FERNANDES, et al., 2015). 

 

A oxidação anódica não necessita de grande adição de produtos químicos no 

tratamento de efluentes ou injeção de oxigênio no cátodo e não tendo tendência a 

geração de poluentes secundários, quando o efluente não contém cloro, reque poucos 

acessórios, assim como os eletrodos têm uma vida relativamente alta, não sendo 

consumíveis. Certamente essas vantagens fazem com que o processo de eletro-

oxidação anódica seja atrativo em relação aos outros processos eletroquímicos 

(COMNINELLIS, 1994; MARTÍNEZ-HUITLE & BRILLAS, 2009; NAUMCZYK & 

KUCHARSKA, 2011; FERNANDES, et al., 2015). 

  

Na oxidação eletroquímica ou anódica, alguns fatores devem ser considerados no 

processo de degradação dos poluentes tais como: o estudo dos mecanismos de 

degradação e a cinética de degradação dos poluentes orgânicos, assim como o 

comportamento dos diferentes materiais anódicos (natureza, morfologia, preparação, 

etc.), já que a eficiência do ânodo está relacionada ao melhor resultado na degradação 

dos poluentes. Esse processo de degradação está dividido em duas categorias 

importantes: oxidação direta e oxidação indireta comentadas a seguir (COMNINELLIS, 

1994; MARTÍNEZ-HUITLE & BRILLAS, 2009; NAUMCZYK & KUCHARSKA, 2011; 

FERNANDES, et al., 2015). 

 

3.3.4.3.2 Mecanismos de oxidação anódica direta e indireta 

 

No processo de oxidação anódica, dois mecanismos distintos ocorrem na oxidação de 

moléculas orgânicas: a oxidação direta e a indireta, ou seja, o mecanismo de 

eliminação de moléculas orgânicas ocorre pela oxidação anódica, que pode ser 

realizada por troca direta de elétrons e oxidação direta entre o composto orgânico e a 

superfície do eletrodo ou, de forma indireta, intermediada por espécies oxidantes 

formadas no ânodo e que são transportadas até o meio reacional, dessa forma 

reagindo com os compostos oxidáveis.  O processo de oxidação anódica envolve a 

quebra da molécula de água para produzir radicais hidroxila (●OH), que são espécies 

intermediárias da reação de evolução de oxigênio, adsorvendo fisicamente ou 
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quimicamente (devido ao oxigênio apresentar uma interação forte com a superfície do 

eletrodo formando uma estrutura de óxido (MOx + 1)), na superfície do eletrodo. Esse 

processo ocorre mesmo com baixos potenciais, sendo a taxa de velocidade das 

reações que ocorrem, relacionadas à atividade eletrocatalítica do material anódico 

utilizado, ou seja, o material utilizado é um item importante do processo 

(COMNINELLIS, 1994; BERTAZZOLI & PELEGRINI, 2002; MARTÍNEZ-HUITLE & 

FERRO, 2006; MARTÍNEZ-HUITLE & BRILLAS, 2009; NAUMCZYK & KUCHARSKA, 

2011; FERNANDES, et al., 2015). 

 

A oxidação indireta sempre ocorre via mediadores que se mantêm aderidos (física ou 

quimicamente) à superfície do ânodo, sendo continuamente gerados, de forma que os 

poluentes orgânicos e inorgânicos não trocam elétrons diretamente com a superfície 

do ânodo, mas com as espécies ativas geradas no ânodo, que atuam como um 

intermediário para a oxidação dos compostos orgânicos e inorgânicos. A oxidação 

indireta é um processo reversível em que os agentes oxidantes são gerados, 

transformados e reciclados várias vezes, porém pode ser um processo irreversível por 

não ocorrer a reciclagem, quando ocorre a produção de oxidantes químicos fortes 

(peróxido de hidrogênio, radicais hidroxilas, peroxodissulfato, Hipoclorito, etc.) que são 

gerados “in situ” para mineralizar ou reduzir a toxicidade dos poluentes orgânicos e 

inorgânicos, porém reagem quimicamente sendo inativados (COMNINELLIS, 1994; 

BERTAZZOLI & PELEGRINI 2002; MARTÍNEZ-HUITLE & FERRO, 2006; MARTÍNEZ-

HUITLE & BRILLAS, 2009; NAUMCZYK & KUCHARSKA, 2011; OLIVEIRA, 2012; 

FERNANDES, et al., 2015).   As Figuras 3.12 e 3.13, a seguir, ilustram o processo de 

oxidação anódica direta e indireta. 

Figura 3.12 – Esquema que ilustra o processo de eletro-oxidação direta e indireta 

 

  Fonte: Adaptado de FERNANDES, et al., 2015. 
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Figura 3.13 – Esquema que ilustra a representação esquemática da oxidação 
eletroquímica de compostos orgânicos sobre ânodos de óxidos metálicos (MOx), 
formando superóxidos (MO x+1).  
 

 

 

                          Fonte: Adaptado de COMNINELLIS, 1994. 

 
LEGENDA: (1) eletrólise de H2O; (2) evolução de oxigênio pela oxidação eletroquímica dos radicais    
                   hidroxilas; (3) formação de superóxido; (4) desprendimento de O2 pela decomposição do  
                   óxido; (5) combustão eletroquímica dos compostos orgânicos via radicais hidroxilas; (6)  
                   oxidação do composto orgânico. 

 

 

Na oxidação indireta, a primeira etapa consiste na eletrólise da água, conforme a 

equação 3.50, formando radicais hidroxilas (●OH) adsorvidos sobre a superfície do 

eletrodo. 

MOx + H2O→ MOx (●OH) + H+ + e-                                                                  (Eq.  3.50) 

Os radicais hidroxila formados reagirão com o oxigênio produzido durante o processo 

formando os superóxidos MO x+1 sobre os sítios ativos do óxido MOx, de acordo com a 

equação, 3.51. 

MOx (●OH) → MOx+1   +  H+ + e-                                                                                                                (Eq.  3.51) 

Os superóxidos degradarão as moléculas orgânicas e inorgânicas ainda não oxidadas 

como mostra a equação 3.52. 

MOx+1  +  R → MOx  +  RO                                                                                                                             (Eq.  3.52) 

A espécie MOx+1 é responsável pela formação de oxigênio molecular, num processo 

competitivo, como mostra a equação 3.53. 

MOx+1 → MOx  +  ½ O2
                                                                                                                                      (Eq.  3.53) 
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Pode existir ainda um segundo caminho para a reação de oxidação, onde o composto 

orgânico é completamente mineralizado como mostra a equação 3.54. 

MOx (●OH)y + R → y/2 CO2 + yH+ + ye- + MOx  
                                                                     (Eq.  3.54) 

A reação de combustão, ou seja, degradação dos poluentes, representada pela última 

equação é mais provável que ocorra em condições de altos sobrepotenciais para a 

reação de desprendimento de oxigênio em superfícies de RuO2, PbO2, SnO2 ou Sb2O5.  

 

Nestas condições, também será formado oxigênio conforme a equação 3.55. 

 

MOx (●OH) → MOx + ½ O2 + H+ + e-                                                               (Eq.  3.55) 

 

A reação a seguir ilustra o processo de oxidação direta.  

 

MOx (●OH)z + R → CO2 + zH+ + ze- + MOx                                                                                      (Eq.  3.56) 

 

MOx+1  +  R → MOx  +  RO                                                                                (Eq.  3.57) 

  

O radical Hidroxila em geral é mais ativo que o MOx+1.    

 

A Tabela 3.20 mostra o potencial de oxidação de alguns agentes oxidantes que 

podem ser gerados eletroquimicamente em solução. 

 

Tabela 3.20 - Potencial de oxidação de agentes oxidantes típicos. 

Oxidante Potencial de oxidação (V) 

 F2                 (flúor)  3,06 

●OH        (radical hidroxila) 2,80 

(O(1D))         (oxigênio atômico)  2,42 

O3                 (ozônio)  2,08 

H2O2
●        (radical peridroxila)  1,78 

MnO4 –          (permanganato)  1,68 

HClO             (hipoclorito) 1,63 

HClO/OCl-     (íon ou ácido hipocloroso) 1,49 

Cl2           (cloro)  1,36 

ClO-              (dióxido de cloro)  1,27 

O2                 (oxigênio)  1,23 

Fonte: Adaptado de US EPA 1998; Metcalf & Eddy, 2003; SIRÉS, et al., 2014. 
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Com alguns tipos de eletrodos estáveis a formação dos radicais livres derivados de 

ânions ocorre.  Esse processo pode ser explicado pela formação do radical cloreto 

pelo mecanismo de formação de radicais livre, sendo essa geração de radicais livres 

de ânions mais comum em ânodos de diamante (GANDINI et al., 1999; CAÑIZARES 

et al., 2009; MARTÍNEZ-HUITLE & FERRO, 2006; MARTÍNEZ-HUITLE & BRILLAS, 

2009; NAUMCZYK & KUCHARSKA, 2011; OLIVEIRA, 2012; FERNANDES, et al., 

2015).       

 

Esses radicais podem combinar entre si o que explica muitos compostos oxidantes 

estáveis no meio reacional, incluído peroxisulfatos, peroxifosfatos, peroxicarbonatos e 

cloro (GANDINI et al., 1999; CAÑIZARES et al., 2009; MARTÍNEZ-HUITLE & FERRO, 

2006; MARTÍNEZ-HUITLE & BRILLAS, 2009; NAUMCZYK & KUCHARSKA, 2011; 

OLIVEIRA, 2012; FERNANDES, et al., 2015).      

 

A oxidação da água a oxigênio, como antes descrito é uma reação indesejável no 

tratamento de efluentes, devido a essa reação afetar em muito a eficiência do 

processo, aumentando os custos (MARTÍNEZ-HUITLE & FERRO, 2006; MARTÍNEZ-

HUITLE & BRILLAS, 2009; NAUMCZYK & KUCHARSKA, 2011; OLIVEIRA, 2012; 

FERNANDES, et al., 2015).    

 

Os eletrodos em que o radical hidroxila não é efetivo, devido a não estarem livres na 

superfície do ânodo, são definidos como ativos. Nos eletrodos classificados como não 

ativos, os radicais hidroxila não se combinam com os componentes da superfície do 

eletrodo, sendo que durante um curto espaço de tempo esses radicais estão 

disponíveis para oxidar os compostos orgânicos e ânions contidos no efluente.  Isso 

explica a formação das várias espécies de radicais aumentando a eficiência da 

produção de oxidantes e do processo.  Esses processos podem ser utilizados para 

tratamento de efluentes, assim como para a produção de oxidantes (COMNINELLIS, 

1994; GANDINI et al., 1999; WEISS et al., 2008; WEISS et al., 2008a; CAÑIZARES et 

al., 2009; MARTÍNEZ-HUITLE & FERRO, 2006; MARTÍNEZ-HUITLE & BRILLAS, 

2009; NAUMCZYK & KUCHARSKA, 2011; OLIVEIRA, 2012; FERNANDES, et al., 

2015).    

 

A Figura 3.14 ilustra o processo de geração de compostos oxidados secundários 

através da reação dos radicais hidroxila e outros radicais. 
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Figura 3.14 – Esquema que ilustra de forma completa os processos de oxidação            

anódica direta e indireta. 

 

 

                      Fonte: Adaptado de MARTÍNEZ-HUITLE & FERRO, 2006. 

 

Em função dos mecanismos ilustrados na Figura 3.14, a geração de cloro/ácido 

hipocloroso, pode ocorrer diretamente no ânodo, caso o mesmo seja inerte ou fique 

inertizado, assim como no meio reacional mediado pelos radicais hidroxila e seus 

intermediários. 

 

O grande desafio dos dias de hoje é a utilização da tecnologia de eletro-oxidação 

anódica em efluentes orgânicos e inorgânicos recalcitrantes e tóxicos, com o menor 

consumo de energia possível, de modo a tornar a tecnologia plenamente viável com a 

redução dos custos operacionais, tornando o processo mais competitivo que os 

tratamentos convencionais. O aumento do rendimento energético, reduzindo o 

potencial elétrico a ser aplicado, objetiva atingir a densidade de corrente ótima, porém 

com valores mais aceitáveis de consumo de energia.  Isso passa pela redução da 

distância entre os eletrodos, diminuindo a queda ôhmica, gerando uma redução na 

tensão na célula e consumo energético, sendo também um ponto importante testar 

novos materiais que possam aumentar o rendimento do processo. O rendimento 
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elétrico, pode ser melhorado com reações anódicas e catódicas utilizando eletrodos 

com uma grande área superficial e eficientes (FOCKEDEY & LIERDE, 2002; 

MARTÍNEZ-HUITLE & FERRO, 2006; MARTÍNEZ-HUITLE & BRILLAS, 2009; 

NAUMCZYK & KUCHARSKA, 2011; OLIVEIRA, 2012; FERNANDES, et al., 2015). 

 

Um item de extrema importância no processo de oxidação anódica é o material do 

eletrodo, porém outras variáveis do processo são em geral desconsideradas, tais 

como a temperatura de reação e o aquecimento do efluente, a geração de bolhas etc., 

sendo que em geral os experimentos focam as eficiências obtidas e o material do 

eletrodo, assim como sua vida útil.  A eletro-oxidação, com geração de cloro no meio 

reacional é de grande importância no processo de tratamento de efluentes 

recalcitrantes e que deve ser melhor investigada, assim como o aquecimento do meio 

reacional, que implica em menor solubilidade dos gases no meio reacional e gerando 

uma “driving force”, contraria no aumento da eficiência do processo oxidativo com a 

oxidação anódica (MARTÍNEZ-HUITLE & FERRO, 2006; MARTÍNEZ-HUITLE & 

BRILLAS, 2009; NAUMCZYK & KUCHARSKA, 2011; OLIVEIRA, 2012; FERNANDES, 

et al., 2015; NOBRE, 2016; CRUZ et al., 2016) 

 

3.3.4.3.3 Principais variáveis que influenciam o processo  

 

a) Materiais utilizados nos eletrodos de oxidação anódica 

 

A geração direta dos radicais hidroxila sempre acontece na superfície anódica, 

portanto o ânodo é uma importante variável para o processo. Em geral, os ânodos 

utilizados para a oxidação de poluentes devem ter um alto potencial para a evolução 

de O2 a fim que a corrente fornecida não seja desperdiçada, sendo os ânodos 

dimensionalmente estáveis os mais comumente empregados, devido à sua 

estabilidade química em relação ao meio eletrolítico altamente corrosivo, ou seja, os 

eletrodos devem ser o mais inerte possível e eficientes.  O material do eletrodo tem 

grande influência na eficiência dos processos eletroquímicos e sua seletividade, 

objetivando a oxidação de compostos orgânicos, portanto existem muitas pesquisas 

voltadas a estudo e desenvolvimento de materiais anódicos. Apresentar alta 

resistência à corrosão e estabilidade física e química são requisitos importantes do 

material anódico positivos (PELEGRINO, 2002; ROCHA, 2011; OLIVEIRA, 2012). 

 

Como já comentado os ânodos têm duas categorias (COMNINELLIS, 1994; 

MARTÍNEZ-HUITLE & BRILLAS 2009; FERNANDES, et al., 2015), sendo os ânodos 
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ativos aqueles que apresentam baixo sobrepotencial de evolução de oxigênio, porém, 

são bons eletrocatalisadores para oxidação eletroquímica direta, dessa forma, levando 

a uma oxidação seletiva de poluentes orgânicos. Essa categoria de ânodos, tem como 

exemplos os óxidos de irídio, rutênio, platina, tântalo, titânio e seus óxidos mistos.   Os 

ânodos não ativos, são ânodos que apresentam alto sobrepotencial de evolução de 

oxigênio e não são bons eletrocatalisadores para oxidação eletroquímica direta, porém 

tem a oxidação indireta ocorrendo nesses eletrodos. Devido a não apresentarem altos 

estados de oxidação, os compostos orgânicos têm sua oxidação por radicais hidroxilas 

adsorvidos.  A tabela 3.21, apresenta a classificação dos eletrodos e algumas das 

características principais dos tipos de eletrodos mais comuns usados na 

degradação de compostos orgânicos. 

 

A tabela 3.21 - Classificação algumas das características dos eletrodos. 

 

  Fonte: Adaptado de MARCIONILIO, 2017 

 

Analisando os dados da tabela 3.21, o óxido de Irídio, platina, grafite e óxidos de 

titânio mostram os melhores valores de sobre potencial de evolução do oxigênio, 

portanto seriam, a princípio, os mais indicados materiais a serem aplicados em 

processos de tratamento, principalmente no caso de efluentes muito tóxicos. Os dados 

também indicam que a oxidação efetiva dos poluentes com o uso desses materiais, 

ocorre a baixas densidades de corrente ou em presença de altas concentrações de 

cloretos ou mediador metálico. Do outro lado o ânodo com diamante e aditivos, tais 

como titânio ou boro tem o mais alto valor do potencial de sobre tensão na evolução 
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do oxigênio, significando que a oxidação anódica ocorre na superfície do ânodo a uma 

alta densidade de corrente, com uma mínima evolução de oxigênio no meio reacional, 

o que pode levar a mais eficiência nos processos de tratamento em efluentes que não 

contém cloreto.    

 

Os ânodos de platina (Pt) e os ânodos de dióxidos metálicos (MOx) são muito estáveis, 

tendo uma aplicação direcionada a processos eletroquímicos de oxidação anódica 

tipicamente.  Além desses já comentados, o diamante dopado com boro (DDB) 

também tem grande utilização.  Atualmente muitas pesquisas estão focando na 

comparação entre os diversos ânodos na eficiência de mineralização de compostos 

orgânicos, entre ânodos de Pt e DDB, constituídos de PbO2 e DDB, Ti/SnO2, Ti/IrxRu1-

xSnO2 e DDB, Ti/RuxTi1-xO2 e Ti/IrxTi1-xO2, dentre outros. Deve ficar claro que muitos 

daqueles ânodos descritos anteriormente não são suficientemente ativos e de boa 

estabilidade simultaneamente (SIRÉS et al., 2006; HAMZA et al., 2009; FLOX et al., 

2009; HMANI et al., 2009; BRILLAS et al., 2010; FERRO et al., 2010; PIPI et al., 2013; 

QUIROZ et al., 2014).  

 

Alguns exemplos dos materiais mais usados como ânodo nas diversas investigações 

são listados a seguir: 

 

- Carbono vítreo (GATTRELL & KIRK, 1990); 

- Titânio com óxido de rutênio - RuO2 (SZPYRKOWICZ et al., 1996); 

- Titânio com platina - irídio (MURPHY et al., 1992); 

- Fibra de carbono (NAUMCZYK et al., 1996); 

- Óxido de manganês (RAJALO & PETROVSKAYA, 1996; RAO et al., 2001); 

- Platina – negro de fumo (BOUDENNE et al., 1996; BOUDENNE & CERCLIER, 1999); 

- Feltro de carbono poroso (POLCARO & PLAMAS, 1997); 

- Aço inox (ABUZAID et al., 1999); 

- Carbono vítreo reticulado (MANRIQUEZ et al., 1999; HOFSETH & CHAPMAN, 1999). 

 

Estudos de oxidação anódica comparativos, com a aplicação diversos materiais tais 

como: platina, carbono vítreo, dióxido misto de Ti/IrO2–Ta2O5, de Ti/IrO2–2SnO2 e de 

Ti/Ir0,67Ru0,33O2–2SnO2 e em DDB aplicados na degradação do ácido oxálico em 

mostraram melhor eficiência de degradação com o uso de DDB. O diamante dopado 

de boro tem tido muitas aplicações no tratamento de efluentes por oxidação anódica, 

devido a sua grande estabilidade, baixa adsorção e alto potencial para a geração de 

gás oxigênio. Essas condições são importantes para a produção dos radicais hidroxila. 
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Em comparação com outros materiais, mostra um seu potencial para a produção de 

gás O2 maior (PANIZZA & CERISOLA, 2005; FERRO et al., 2010; WALDVOGEL & 

ELSLER, 2012).  

 

O ânodo de platina e eletrodos compostos por dióxidos metálicos, tem a dificuldade de   

transferência de radical hidroxila para o meio em função da forte absorção do radical à 

superfície dos eletrodos. Outro ponto negativo é que no processo de oxidação anódica 

as reações paralelas ocorridas nos cátodos podem gerar polímeros que comumente 

se adsorvem às superfícies desses tipos de eletrodo provocando passivação (ZHAO et 

al., 2008; CIRÍACO et al., 2009; QUIROZ et al., 2014).  Para cátodos que se utilizam 

placas de aço inoxidável ou titânio, porém os processos que estão baseados nas 

reações do reagente Fenton, empregam eletrodos especiais de difusão de gás 

(BRILLAS et al., 2009; HAMZA et al., 2009; PANIZZA e MARTINEZ-HUITLE, 2013). 

 

A distância entre o cátodo e o ânodo também é um parâmetro importante no processo 

de oxidação anódica, devido a variações de custo e problemas de entupimentos.  Se 

os eletrodos estiverem mais próximos, menor é a tensão da célula, sendo o consumo 

de energia também menor em relação às maiores distâncias. Porém distâncias 

menores podem gerar entupimentos e impedir o fluxo normal nos eletrodos. Estudos 

sobre o efeito da distância entre os eletrodos no tratamento de efluentes e lixiviados, 

mostraram alterações importantes em função da variação da distância, no gasto de 

energia, porém nenhuma alteração quanto à eficiência de tratamento (FOCKEDEY et 

al., 2002; ATMACA et al., 2009).  Os eletrodos de grafite possuem a máxima eficiência 

de corrente, sendo próxima de 70%, em muito baixas densidades de corrente com 

valores de 0,03 a 0,32 A/m2. Quando a densidade de corrente aumenta para valores 

de 10 a 100 A/m2 os valores da eficiência de corrente caem para 6 a 17% (KANNAN et 

al., 1995; AWAD & ABUZAID, 1997).   

 

Mesmo considerando boa a eficiência dos eletrodos de Pt na oxidação de compostos 

inorgânicos a uma baixa densidade de corrente, os eletrodos de platina mostram baixa 

eficiência na oxidação anódica na degradação de compostos orgânicos (MARINCI & 

LEITZ, 1978; HO et al., 1986; STUCKI et al., 1991).  O Negro de Fumo adicionado a 

Ti/Pt, aumenta significativamente a eficiência da oxidação anódica em efluentes 

fenólicos. Os ânodos de IrO2 são muito investigados na eletro-catálise com a produção 

de oxigênio, possibilitando o uso e uma baixa corrente de processo, sendo que o 

mesmo ânodo mostrou baixa atividade na oxidação de 1,4 benzoquinona 
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(COMNINELLIS, 1992; RODGERS et al., 1999; PULGARIN, 1994; BOUDENNE et al., 

1996).   

 

Eletrodos de PbO2 tem um largo uso, sendo em alguns casos usado titânio como base 

e recobrimento com o PbO2.  Para aumentar atividade específica o PbO2 o mesmo é 

dopado com Bi, Fe e Ag. Os ânodos em questão são muito usados na degradação de 

poluentes orgânicos e inorgânicos, com aplicação de densidades de corrente de 80 a 

160 A/m2.  Apesar do baixo custo, os ânodos de PbO2, tem resistências ao seu uso 

industrial, devido a geração do íon chumbo no efluente tratado, podendo gerar 

grandes impactos ao meio ambiente e ao ser humano, como a doença conhecida com 

Saturnismo. Eletrodo de SnO2 puro ou dopado com arsênico, boro, bismuto, flúor, 

fósforo tem bastante uso (STUCKI et al., 1991; COMNINELLIS et al., 1982; KIRK et 

al., 1985; YEO, et al., 1987; NANTHAKUMAR et al., 1988; FENG et al., 1991; KOTZ et 

al., 1991; FENG et al., 1995; POLCARO et al., 1999; VINCENT & WESTON, 1972; 

NANTHAKUMAR, et al, 1988). A adição de IrO2 nos eletrodos de SnO2–Sb2O5 

aumenta significativamente a vida útil dos eletrodos (COSSU et al., 1998; GRIMM et 

al., 1998; COMNINELLIS, 1992; CORREA-LOZANO et al, 1997; LIPP & PLETCHER, 

1997; CHEN, 2001; CHEN, 2002). 

 

TiO2 puro é muito usado no tratamento de efluentes em fotocatálise, porém tem uma 

baixa condutividade à temperatura ambiente. Com o uso de compostos dopantes a 

condutividade do TiO2 aumenta de forma significativa (e assim esse tipo de eletrodo 

pode ser útil no processo de oxidação eletroquímica de efluentes).  Outro eletrodo de 

grande uso é o EBONEXR que é uma mistura de Ti4O7 e Ti5O9 obtida por aquecimento 

do TiO2 a 1000º C em atmosfera redutora.  Esse eletrodo é muito estável em qualquer 

faixa de pH, em oxidação anódica, principalmente devido a passivação pela formação 

de TiO2.  Um ânodo bem conhecido é o composto por Ti-RuO2, sendo do tipo “ânodo 

dimensionalmente estável (DSA)” que possui uma alta qualidade para evolução de 

cloro, mas sua vida não é muito longa para evolução do O2. Como os eletrodos de Ti-

RuO2 mostram grande eficiência na geração de cloro, que é um potente oxidante e 

gerado em função do conteúdo típico cloretos em lixiviados, sua aplicação é de grande 

interesse (HUTCHINGS. et al., 1984; WERES & HOFFMANN, 1995; KESSELMAN et 

al., 1997; SMITH & WALSH, 1998; CHEN et al., 1999; CHEN, 2004)  

 

CAREY e colaboradores em 1995 patentearam o uso de ânodos com filme de 

diamante na oxidação de poluentes em efluentes (atualmente o titânio tem sido usado 

em eletrodos DSAR), que é um eletrodo formado pela deposição de filme estável de 
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diamante dopado com boro em substratos de titânio com o processo de deposição 

química de vapor.  Esses eletrodos têm grande eficiência de corrente e estabilidade.  

 

Vários estudos têm investigado a aplicação dos eletrodos de diamante dopados com 

boro na oxidação de compostos de fenol e COT (carbono orgânico total) em efluentes.  

E ultimamente tem-se testado a imobilização de bactérias na superfície anódica para 

oxidação de poluentes no processo de remoção de nutrientes (EL-GHAONI et al., 

1982; SHARIFIAN & KIRK, 1986; OGUTVEREN, 1992; KURODA & UMEDY, 1996; 

TENNAKOON, 1996; PERRET et al., 1999; WODIUNIG et al., 2000; GANDINI et al., 

2000; BECK et al., 2000; HANNI et al., 2001; CHEN et al., 2003).   

 

Por fim os eletrodos de diamante dopados com boro, possuem as melhores 

propriedades para um eletrodo no tratamento de efluentes por oxidação eletroquímica, 

sendo um grande condutor de elétrons devido a sua estrutura. O boro aumenta 

significativamente a condutividade do diamante. A evolução de O2 nesse tipo de 

eletrodo é grande indicação de uma eficiência de corrente alta também na oxidação de 

efluentes (MORT, et al., 1989; FUJIMORI et al., 1990; GROT, 1990; RAN et al., 1993; 

SWAIN; 1993; SWAIN, 1994; PRELAS et al, 1998; FRYDA. et al., 1999; ISBERG, 

2002).   

 

b) Suporte Eletrolítico utilizado 
 

 
O processo de oxidação anódica tem como base as reações de oxirredução nas 

superfícies dos eletrodos, portanto a condutividade dos efluentes tratados tem grande 

importância para que a transferência de elétrons ocorra nas moléculas de H2O e 

outras substâncias na solução com os eletrodos.  No caso do lixiviado, em função da 

salinidade e teor de cloretos esse suporte pode ser desconsiderado.  Em efluentes 

com baixo teor de sais, é necessário a adição de compostos iônicos de forma a 

aumentar a condutividade do meio reacional.  Os compostos iônicos e os sais a serem 

utilizados, deve ter baixa ou nenhuma reatividade com os radicais OH•, devido à perda 

de eficiência com a geração de subprodutos não interessantes ao processo e ainda 

apresentar alto poder de ionização em água. O eletrólito usado deve ter estado de 

oxidação estável, pois íons com estados de oxidação baixos ou altos tendem a ser 

oxidados ou reduzidos, respectivamente, diminuindo a condutividade do meio 

reacional.  Suportes eletrolíticos baseados em cloreto de sódio, sulfato ferroso, sulfato 

de potássio, sulfato de sódio, dentre outros têm sido aplicados nos processos de 

oxidação anódica. Combinação de Na2SO4 e NaCl na degradação de compostos 
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orgânicos indicaram que a adição de 1000 mg/L de NaCl, dobra a eficiência de 

remoção de carbono orgânico, sendo essa melhora atribuída a geração de ácido 

hipocloroso (HClO) (PIPI et al., 2013; EDELAHI et al., 2004; MACOUNOVA et al., 

1998; BRINGAS et al., 2011; ZHOU et al., 2007; DUTTA et al., 2001; GHONEIM et al., 

2011; DANESHVAR et al., 2008; BRILLAS et al., 2004; OTURAN et al., 2008; 

OLIVEIRA, 2012).. 

 

 

c)  pH do meio reacional 
 

 

O valore do pH inicial e sua evolução durante o processo de degradação oxidativa é 

uma variável importante do processo, devido a valores altos ou baixos aumentarem o 

nível de degradação dos compostos orgânicos, facilitando a hidrólise dos compostos.  

Essa variável pode também causar a inibição da formação dos intermediários 

oxidantes ou não facilitar a formação de complexos poliméricos. Estudos utilizando 

valores de pH ácido têm se mostrado benéficos aos processos que utilizam cloretos 

como eletrólito, devido a geração de cloro ativo nas superfícies anódicas e sua 

posterior diluição ser favorecida.  Estudos para remoção de cor em efluente têxtil na 

presença de cloretos em pH 5,0 a 11,0, indicaram que menores valores de pH 

diminuíram o tempo de descoloração. Em outros estudos para mineralização de 

defensivos agrícolas com uso de DDB, a solução alcalina favoreceu o processo. Na 

degradação de efluentes com fenóis em solução alcalina, essa condição auxiliou a 

formação de subprodutos intermediários resistentes à degradação.  A literatura indica 

que o valor do pH inicial não é importante na degradação de COT, portanto esses 

estudos não permitem uma conclusão definitiva sobre valores de pH ideais, sendo 

nesse caso uma avaliação para cada sistema reacional testado para o processo de 

oxidação anódica. Essas dificuldades para conclusão sobre o assunto, podem estarem 

relacionadas aos materiais empregados como ânodo, das densidades de corrente, tipo 

de efluente etc.  Nos processos com uso do reagente de Fenton (Eletro-Fenton) 

valores de pH em torno de 3,0 a 4,0 são ideais, porém valores de pH > 4,0 geram o 

consumo dos radicais hidroxila pelos catalisadores ferrosos (BRILLAS et al., 2009; 

SALVESTRINI et al., 2004; TRASATTI, 1987; ANDRADE et al., 2009; FLOX et al., 

2009; PETRUCCI & MONTANARO, 2011; SONG et al., 2010; NETO & ANDRADE, 

2009; CAÑIZARES et al., 2004; BRINGAS et al., 2011). 
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d)  Densidade de corrente 
 
 

Certamente a geração de radicais hidroxila nas superfícies dos eletrodos é primordial 

para que ocorra a oxidação e a transferência de elétrons, tanto nos processos diretos 

quanto nos indiretos. Portanto a densidade de corrente é uma importante variável para 

o processo de eletro-oxidação, sendo que quanto maior essa densidade, maior será a 

disponibilidade de elétrons para as reações de oxirredução. O aumento da densidade 

de corrente certamente aumenta a produção de radicais hidroxila, porém ao aumentar 

a densidade de corrente, também se aumentam as tensões do eletrodo e da célula, 

tendo maior gasto de energia. Densidades de corrente gerando tensões maiores que 

as tensões limites para a geração de O2, tendem a oxidar de forma preferencial as 

moléculas de água. O importante então é se chegar a uma densidade de corrente 

ótima, aumentando a produção de radicais oxidantes e, ao mesmo tempo, 

minimizando a formação de gases no sistema e o consumo desnecessário de energia.  

Esse consumo de energia a maior acaba por gerar um aumento da temperatura do 

meio reacional, sendo essa maior temperatura negativa ao processo, pois além de 

diminuir a solubilidade dos gases, principalmente o cloro gerado no meio reacional 

ainda solubiliza os flocos formados durante o processo. Na oxidação anódica a 

intensidade de corrente aplicada não varia com o tempo, sendo constante e em 

condições galvanostáticas. A otimização do processo visa se estabelecer uma 

corrente limite ótima, diminuindo o consumo de energia.  Estudos sobre a influência 

das densidades de corrente na degradação dos pesticidas com ânodo PbO2, 

verificaram que o aumento da densidade de corrente de 100 para 500 A/m2 aumentou 

a remoção da DQO de 16 para 57% (NIDHEESH & GANDHIMATHI, 2012; SAMET et 

al., 2010; PANIZZA et al., 2008; BOYE et al., 2006; SIRÉS et al., 2006; PANIZZA et 

al., 2001; POLCARO et al., 2008).   

 

Estudos de mineralização (remoção completa) com uso de eletrodo tipo DDB aplicado 

em processo em meio reacional com solução contendo 740 mg/L de herbicida (COT = 

400 mg/L), foi alcançada a combustão completa em aproximadamente 8, 7 e 6 horas 

de tratamento, aplicando as densidades de corrente de 80, 150 e 300 A/m², 

respectivamente. Ânodos compostos por dióxidos metálicos se comparados com DDB, 

mostram que os ânodos de dióxidos sofrem maior influência da densidade de corrente 

que o ânodo de DDB. A literatura posiciona como importante o aumento da 

temperatura do meio reacional, que tem influência quando da formação de cloro gás, 

por exemplo, que diminui sua solubilidade com o aumento da temperatura do meio 
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reacional (NIDHEESH & GANDHIMATHI, 2012; SAMET et al., 2010; PANIZZA et al., 

2008; BOYE et al., 2006; SIRÉS et al., 2006; PANIZZA et al., 2001; POLCARO et al., 

2008).   

 

 

3.3.4.3.4 Estudos no tratamento de efluentes e lixiviados 

 

SUDOH et al., (1986), estudaram efluentes contendo fenol.  No processo oxidativo foi 

estudada a degradação do fenol e os efeitos do pH, potencial do cátodo e outras 

condições operacionais. O pH ótimo foi 3,0 e a remoção da DQO de 60%, com uma 

DQO inicial variando de 260 a 2.600 mg/L.  O cátodo usado foi de grafite e o ânodo de 

platina.  A corrente durante a eletrólise, aumentou com o aumento da temperatura de 

reação e da taxa de liberação de oxigênio.  Enquanto isso, a taxa de degradação do 

fenol foi pouco afetada pela variação da taxa de oxigênio e temperatura, com valor de 

temperatura chegando até 45°C.    

 

COMNINELLIS em 1992, mediu valores de eficiência de corrente de 0,58 A para a 

degradação do fenol com uso de Ti/SnO2, enquanto os valores para PbO2, IrO2, RuO2 

e Pt foram respectivamente 0,18, 0,17, 0,14 e 0,13, sendo a densidade de corrente de 

500 A/m2 em pH 12,5 e concentração inicial de fenol de 10 milimoles a 70ºC.   

 

CHIANG et al., (1995) utilizando um ânodo de Ti/SnO2-PdO2-RuO2 com densidade de 

corrente de 1.500 A/m2, trataram um lixiviado com alta concentração da DQO.  O 

sistema mostrou uma remoção completa da amônia e 92% de remoção da DQO, em 

240 minutos com adição de 7.500 mg/l de Cloretos. Nesse processo a remoção dos 

poluentes estava relacionada a geração de hipoclorito/cloro por oxidação indireta.  A 

influência do pH na oxidação indireta foi avaliada com variação do pH de 4 a 10, e não 

houve alteração na oxidação eletroquímica do lixiviado, mesmo usando outros 

eletrodos tais como: Ti/PbO2, Ti/TiO2-RuO2 e Ti/SnO2-PdO2-RuO2. 

 

LIPP & PLETCHER em 1997 e CORREA-LOZANO et al. também em 1997 estudaram 

a estabilidade dos eletrodos de SnO2–Sb2O5. GRIMM em 1998, investigou a oxidação 

do fenol com SnO2–Sb2O5 e PbO2. COSSU em 1988, reportou uma grande diferença 

entre o eletrodo de SnO2–Sb2O5 e PbO2, no tratamento de lixiviado de aterro sanitário, 

o que pode estar associado a grande presença de cloretos no lixiviado. Nesse 

processo de tratamento de lixiviado, porém os eletrodos SnO2 – Sb2O5, mostraram a 

mesma estabilidade que os eletrodos de PbO2.   
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WANG et al., (2001) utilizaram a oxidação eletroquímica no tratamento de lixiviados 

advindos de um reator anaeróbio de fluxo ascendente, sendo estudado o 

desenvolvimento de um processo de dois estágios para o tratamento de lixiviados do 

aterro de Hong Kong.   A DQO do lixiviado era de 4.750 mg/L e o nitrogênio amoniacal 

(N-NH3) de 1.310 mg/L.  O lixiviado foi tratado primeiro no reator UASB (reator 

anaeróbio de manta de lodo tipo ascendente) a 37°C. O processo removeu em média 

66,1% da DQO com 6,1 dias de tempo de retenção hidráulica (TRH). O efluente 

saindo do UASB, apresentou pH médio de 8,9, DQO de 1.610 mg/L e N-NH3 de 1.480 

mg/L e foi posteriormente tratado por oxidação eletroquímica em reator tipo batelada 

com recirculação.  Com a adição de 2.000 mg/L de cloreto sódio e aplicando uma 

densidade de corrente de 323 A/m2, chegou-se a uma remoção da DQO de 87% e 

100% de N-NH3 em seis horas. O consumo de energia foi 55 kWh/kg DQO. O efluente 

final não continha N-NH3 residual e apenas 209 mg/L da DQO. 

 

PANANIVELU & RAJKUMAR, (2004) trataram efluentes fenólicos recalcitrantes, com 

uso de eletro-oxidação com ânodo de Ti/TiO2-RuO2-IrO2 (titânio dopado com três 

óxidos) e cátodo de grafite, com densidade de corrente de 540 A/m2, sendo detectada 

alta concentração de compostos halogenados, porém com o acréscimo do tempo de 

reação os compostos halogenados foram completamente degradados. O volume 

reacional foi de 0,5 litros, 30°C e agitação com uso de 200 rpm. O consumo de energia 

e eficiência de corrente foram avaliados.  Foram também avaliados a DQO e COT, 

com remoção de 73,1% e 53,3% respectivamente. O ponto negativo foi o alto 

consumo de energia com 17 kWh/kg da DQO removida. Os autores comentaram ainda 

que o processo de eletro-oxidação indireta, gerou muitos compostos oxidantes, tais 

como: hipoclorito, cloro, ozônio, peroxido de hidrogênio, sendo os poluentes 

degradados no meio reacional pela reação de oxidação com os compostos oxidantes 

gerados, ou seja, processo de oxidação indireta.  

 

PETERSON et al., (2007) em seus estudos de degradação eletroquímica de lixiviados 

de aterro sanitário em reator eletroquímico contínuo, estudaram o tratamento de 

lixiviados de aterro por processo de tratamento eletroquímico. O lixiviado do aterro 

municipal foi tratado por oxidação eletroquímica em um reator contínuo em escala 

piloto, usando ânodo de titânio revestido com óxido de rutênio. Os experimentos foram 

conduzidos com vazão constante de 2.000 L/h e investigado o efeito da densidade de 

corrente na remoção da demanda química de oxigênio, carbono orgânico total, cor e 

amônia. Com densidade de corrente de 1.160 A/m2 e 180 min de reação, as taxas de 
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remoção alcançadas foram 73% para a DQO, 57% para COT, 86% para cor e 49% 

para amônia.  

 

AHMED BASHA et al., (2008) estudaram o tratamento de efluentes de indústria 

química com DQO de até 48.000 mg/L, sendo aplicado a esse efluente o processo de 

eletro-oxidação.  Na oxidação anódica foi usado titânio dopado com RuOX–IrOX–TiOX  

e cátodo de aço inox. Na eletrocoagulação foi usado um cátodo de aço carbono e um 

ânodo de aço inox.  A amperagem de 2 A e a tensão de 30 V foram aplicadas.   Na 

eletro-oxidação a remoção da DQO ficou em 79% em 7 horas de tempo de reação, 

com aplicação de 0,24 A e 8,3 V e consumo específico de energia de 5,9 kWh/kg da 

DQO.  A eletrocoagulação-eletroflotação e 7 horas removeu 59% da DQO com 

densidade de corrente de 80 A/m2 e um consumo energético de 2,69 kW/kg da DQO. 

 

FEKI et al., (2009) trataram por oxidação eletroquímica lixiviados de aterro, sendo 

posteriormente o efluente enviado para ser tratado em biorreator de membrana. Nesse 

estudo foi investigada a integração do biorreator de membrana, com processo 

eletroquímico no tratamento de lixiviados de aterro estabilizado de Djebel Chekir 

(Tunísia). Os resultados mostraram que nas condições ótimas para a membrana e 

com taxas de aplicação de carga orgânica de 1,9 e 2,7g DQO/ L.dia, o efluente tratado 

pelo reator ainda possuia cor e alta concentração da DQO e amônia. Com o objetivo 

de reduzir as altas concentrações de poluentes, foi utilizado o processo de oxidação 

eletroquímica com uso de eletrodos de Ti/Pt, grafite e óxido de chumbo, sendo esse 

processo testado como pós-tratamento, onde os eletrodos de Ti/Pt apresentaram 

melhor desempenho. A remoção da DQO, amônia e cor foram afetadas pela 

densidade de corrente e tempo de reação.  Em condições operacionais ótimas (tempo 

de 1h, densidade de corrente de 400 A/m2), a concentração da DQO final e as 

concentrações totais de nitrogênio kjeldahl (NKT) foram de 1.000 e 86 mg/L, 

respectivamente, atendendo aos padrões da legislação do país. Assim a combinação 

do processo de tratamento com membrana e oxidação eletroquímica foi uma solução 

técnica adequada para o tratamento dos lixiviados estabilizados, removendo 85% da 

DQO, 94% do NKT e 99% da cor. 

 

NAUMCZYK & KUCHARSKA, (2011) no tratamento de efluentes de curtume, 

realizaram inicialmente uma coagulação com FeCl3, nesse caso ao invés de aplicar o 

processo eletrolítico, foi aplicado o processo de coagulação convencional.  Na etapa 

seguinte o efluente oriundo da primeira etapa foi tratado por processo de eletro-

oxidação com uso de cátodo de grafite e ânodo de Ti/SnO2/PdO2/RuO2, sendo a 
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corrente catódica de 2,0 A/m2 e anódica de 2,1 A/m2.  O processo aplicado foi o Eletro-

Fenton, com tempo de residência de 55 minutos obtendo uma remoção total da DQO 

de 72,9%, com uma eficiência de corrente de 10,6%. Os autores também avaliaram a 

influência da temperatura, chegando a um valor ótimo para os processos de 35°C. 

 

AZIZ et al., (2016) estudaram o tratamento de efluentes de destilaria, com uso de 

eletrocoagulação-eletroflotação, sendo em seguida adicionados produtos químicos e 

processos foto-assistidos, não sendo utilizada a eletro-oxidação e sim processos 

oxidativos avançados.  Foi avaliado efeito do pH (2 a 10) e densidade de corrente de 

10 a 50 A/m2, sendo a remoção da DQO de 18,75% a 100% dependendo do sistema 

utilizado. 

 

Na tabela 3.22 tem-se informações sobre estudos aplicando a eletro-oxidação para 

lixiviados de aterros sanitários. 
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Tabela 3.22 – Estudos com aplicação do processo de eletro-oxidação em lixiviados 

                

Material do 
ânodo 

Densidade de   
corrente 
(A.m-2) 

 

Vazão 
(L.h-1) 

    

 

 
remoção  

DQO 
(  %  ) 

  
 

Volume 
tratado 

( L) 

Tempo de 
reação 

(h) 

DQO 
inicial 

(mg/L) 

  Consumo 
Energia 

Referência 
       [Cl-]  inicial 
  (mg/L)  
    

 Grafite 750 A.m-2 0,6 NA 4 4550  2500  21 NE ZHANG et al., 2012 

 Ti/PbO2         27   

        5000  34   

 DSA       2500  29   

 SPR 500 A.m-2      5000  27   

  750 A.m-2      2500  30   

        5000  35   

  1500 A.m-2        38   
        10000 92   

 Ti/PbO2 & 20 a 0,3 1,1 NE 1200  1600  NE NE AZIZ et al., 2013 

 Ti/SnO2 400 A.m-2  a 5,4     a 3600    

 Pt/Ti 100 A 5 2400 2,5 53300  3500  84    40 W h (g COD)-1 VLYSSIDES et al., 2001 
             
             

 Ti/TiO2-RuO2 480 A.m-2 13,5 2000 3 1790  2560  33 NE 
MORAES & BERTAZZOLI, 
2005 

  1160 A m-2    1855  2800  73   

 DDB 150 A.m-2 1 660 8 773  1900  100 NE CABEZA et al., 2007a 

  300 A.m-2   4 1030(1)  1420  88  CABEZA et al., 2007b 

        3670  86   

        8570  86   

  900 A.m-2   6 3800  2760  100   

 DDB 300 A.m-2 230 18000 4 1000  1640  60 NE ANGLADA et al., 2009a 

  600 A.m-2        82   

  1200 A.m-2        100   

  (1) Valores obtidos indiretamente; NA – Não Aplicável; NE – Não Especificado. 
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Tabela 3.22 – Estudos com aplicação do processo de eletro-oxidação em lixiviados (cont.) 
                

Material do 
ânodo 

 

Volume 
Tratado 

( L ) 

Vazão 
( L.h-1) 

     

              [Cl-] 

                 inicial  

 
 

Remoção 
DQO   

  

 

     Densidade de             
corrente 
(A.m-2) Tempo de 

reação 
( h ) 

DQO 
inicial 

    (mg/L) 

    Consumo de   Referência 
 

 
    (mg/L)     (% )                energia   

          
            

 Grafite 400 A.m-2 0,5 NA 4 1870    NE            38         NE       BASHIR et al., 2009 

                

  600 A.m-2          57    

  800 A m-2    500      65    

      1185      66    

      1870      70    

 Ti/Pt 50 A.m-2 0,25 NA 1 2750    5500  23  NE FEKI et al., 2009 

  150 A.m-2          40    

  400 A.m-2          63    

 PbO2           30    

 Grafite           22    

 DDB 2143 A.m-2  10 1200 6 444       NE  90  NE PAPASTAVROU et al., 2009 

  3000 A.m-2           90    

 DDB 300 A.m-2 1 660 NE 1370    2042  82        60 W h (g COD)-1 ANGLADA et al, 2010 

   250 18000  860    1630           50 W h (g COD)-1  

  1200 A.m-2 1 660  1370    2042                155 W h (g COD)-1  

                
   250 18000  860    1630                   160 W h (g COD)-1  

                

 DDB 450 A.m-2 1 660 8 1100    1717 90  NE ANGLADA et al, 2010a 

   250 18000        100  94 W h (g COD)-1  

 Ti/PbO2 0,5 A 0,35 420 4 780    1800  42  NE PANIZZA et al., 2010 

  2 A  50        65    

    420        68    

     NE       80  90 kW h m-3  

  3 A   4       81  NE  

(1) Valores obtidos indiretamente; NA – Não Aplicável; NE – Não Especificado. 



 

128 
 

Tabela 3.22 – Estudos com aplicação do processo de eletro-oxidação em lixiviados (cont.) 

                 
 

   Densidade de 
corrente  
(A.m-2) 

Volume 
Tratado 

( L ) 

Vazão 
(L.h-1) 

Tempo de reação 
( h ) 

   

[Cl-] 
inicial 
(mg/L) 

Remoção 
DQO 
( %  ) 

 
  

 

Material do 
ânodo 

DQO   

Consumo de 
energia 

Referência 
 inicial   
     (mg/L)    

     

 Ti/RuO2-IrO2 300 A.m-2 0,8 NA NE 3782   3702 20  NE ZHANG et al., 2010 

  900 A.m-2        10    

 DDB 1200 A.m-2  10 600 8 3385   2574 30  98 kW h m-3 ANGLADA et al, 2011 

  1714 A.m-2         35  190 kW h m-3  

  2571 A.m-2         50  360 kW h m-3  

 Ti/IrO2-RuO2 80 A.m-2 0,12 NA 4 2960   6150 20  NE TURRO et al, 2011 

  160 A.m-2        40  NE  

  320 A.m-2        35  79 W h (g COD)-1  

         9695 75  20 W h (g COD)-1  

 Ti/RuO2-IrO2 260 A.m-2 0,2 NA 1,5 560   831 44  NE ZHANG et al., 2011 

  680 A.m-2        66    

 DDB 400 A.m-2 1 600 6 2863   1200 NE  NE    PÉREZ et al., 2012 

     4    5000   104 kW h m-3  

         10000   39 kW h m-3  

  600 A.m-2   6    1200   NE  

 DDB 400 A.m-2  0,35 420 2,5 780   1800 95  82 kW h m-3 

PANIZZA, M. & 
MARTINEZ-HUITLE, 2013 

 PbO2    4     68  130 kW h m-3   

 TiRuSnO2    8     35  150 kW h m-3   

 DDB 900 A.m-2 1 660 3 2055  2280 90  NE VALLEJO et al., 2013 

NA – Não Aplicável; NE – Não Especificado. 
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3.3.4.4 Processo de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação 

conjugados  

 

Na literatura existem muito pouco trabalhos versando sobre eletrocoagulação-

eletroflotação e eletro-oxidação conjugados (ensaios aplicados na mesma amostra do 

mesmo efluente), porém, em geral, as pesquisas versam sobre a aplicação do 

processo de eletrocoagulação-eletroflotação em uma primeira etapa e em uma 

segunda etapa o processo de eletro-oxidação é aplicado ao efluente já pré-tratado. 

Nessa linha de trabalhos a seguir cita-se aqueles encontrados na literatura atual. 

 

1) YADAV, R., em 2010, estudou em sua tese efluentes da indústria têxtil, com o título: 

“Study of electrocoagulation and combined electrocoagulation-oxidation process for 

dye removal” 

 

No estudo de eletrocoagulação-eletroflotação, foram utilizados eletrodos de alumínio, 

sendo a densidade de corrente ótima de 145,3 A/m2, com remoção de 87% da DQO 

em 90 minutos, sendo no processo de oxidação usada adição de peróxido de 

hidrogênio, com adições de 1,5 e 1,0 mL/L, dessa forma obtendo uma remoção total 

da DQO de 94 a 97% e o tempo reduzido para 60 minutos. 

 

2) FAROOQUI, M.S., em 2004 estudou os processos combinados no tratamento de 

esgoto sanitário, em sua tese com o título: “Combined Electrooxidation and 

Electrocoagulation Processes for the Treatment of Municipal Wastewater” 

 

No estudo foi investigada a eficácia dos processos de eletrocoagulação-eletroflotação 

e eletro-oxidação em duas etapas, sendo avaliada principalmente a remoção da DBO5. 

No estudo foram usados eletrodos de aço inox, na eletrocoagulação-eletroflotação, 

porém não fala em eletro-oxidação e sim uso de teste de jarros para coagulação 

convencional. Na eletrocoagulação-eletroflotação foi usada uma corrente elétrica de 

0,2 A e se obteve uma remoção de 60,31% da DBO5 em 30 minutos.  No processo o 

pH passou de 7,07 para 9,11 e a produção de lodo do processo eletrolítico foi 2,95 

vezes menor que o processo convencional de coagulação.   

 

3) MAHVI, A. H.; AL-DIN EBRAHIMI, S. J.; MESDAGHINIA A.; GHARIBI, H.; 

SOWLAT, M. H., em seus estudos, em 2011, no tratamento de efluentes com fostato e 

amônia, com o título: “Performance evaluation of a continuous bipolar 
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electrocoagulation–electroflotation e electrooxidation (ECEO–EF) reactor designed for 

simultaneous removal of ammonia and phosphate from wastewater effluent” 

 

No trabalho os autores aplicaram os processos separados. Em primeiro lugar 

ocorrendo a eletrocoagulação/eletro-oxidação, com eletrodos de Al e corrente de 3,0 

A, com tempo de reação de 60 minutos e uma concentração de fosfato de 50 mg/L. 

No reator de eletro-oxidação, foram usados eletrodos de Ti-RuO2 e aço inox.  Nos 

processos em série, foi obtida uma remoção de fosfato de 99%.   

 

4)  CHAKCHOUK I.; ELLOUMI, N.; BELAID, C.; MSEDDI, S.; CHAARI, L. & KALLEL, 

M., em seus estudos, em 2017, no tratamento de efluentes de laticínios, com o título: 

“A combined electrocoagulation–electrooxidation treatment for dairy wastewater” 

 

Nos seus estudos, avaliaram o tratamento de efluentes de laticínios pelos processos 

em separado, um em cada etapa, de eletrocoagulação–eletroflotação e eletro-

oxidação.  Os eletrodos da eletrocoagulação–eletroflotação eram de Al e os da eletro-

oxidação de titânio platinizado. No processo completo obteve-se uma remoção da 

DQO de 60% em 21 minutos de tempo de residência. 

 

Especificamente sobre processos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação 

conjuntos em um mesmo reator para tratamento de lixiviados ainda não tem 

publicação em revistas técnicas na pesquisa realizadas.  

 

 

3.3.4.5 Processo de eletrocoagulação-eletroflotação e eletrooxidação conjuntos 

e simultâneos 

 

Os processos de eletrocoagulação–eletroflotação e eletro-oxidação, combinados e 

simultâneos para tratamento de lixiviados não foram encontrados durante as 

pesquisas da literatura. 

 

 

 

 

 

 



 

131 

 

4. MATERIAIS E MÉTODOS 

 

4.1 Coleta dos lixiviados 

    

Os lixiviados foram coletados nos seguintes locais: 

 

 Lagoa de lixiviado do aterro BR/RJ 01; 

 

 Lixiviado bruto e concentrado da nano filtração do aterro BR/RJ 02; 

 

 Lixiviado concentrado da osmose inversa do aterro BR/RJ 03. 

 

As coletas foram realizadas nos locais pré-determinados com uso de bombonas de 50 

litros, sendo os lixiviados coletados levados até a câmara fria do laboratório de 

geotécnica da COPPE – Programa de Engenharia Civil, mantidos à temperatura não 

superior a 4°C, para manutenção de suas características. Como esses lixiviados 

apresentavam uma alta carga orgânica, alta concentração de amônia e alto nível de 

recalcitrância, o uso da câmara fria foi suficiente para atenuar as possíveis variações 

da composição como resultado da degradação biológica (em ensaios preliminares 

verificou-se que não ocorria degradação durante um período de 24 horas em 

temperatura ambiente). Os lixiviados brutos foram coletados várias vezes no inverno, 

em épocas de pouca chuva, para evitar que o efeito diluitivo da água de chuva 

percolante impactasse nas características do lixiviado. A intenção da coleta durante 

esse período de pouca chuva foi justamente investigar o tratamento dos lixiviados em 

uma situação mais crítica.  

 

O lixiviado dos ensaios preliminares e primeiros ensaios foi coletado no aterro BR/RJ 

01, situado no Estado do Rio de Janeiro.  Atualmente o lixiviado gerado é drenado 

para uma lagoa de acumulação e posteriormente recirculado no próprio aterro, sendo 

que em épocas de chuva intensa, ocorre o transbordamento do excesso de lixiviado, 

contaminando o corpo receptor. O lixiviado coletado era proveniente dessa lagoa de 

acumulação.  Nas primeiras coletas, no fim de março de 2015, o volume coletado foi 

de 50 litros, sendo armazenado em câmara fria e utilizado em todos os ensaios 

preliminares e os primeiros ensaios. O lixiviado estava bastante concentrado em 

função de falta de chuva na época, o que era realmente a intenção do trabalho.  
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Foram realizadas outras coletas, sendo que na segunda coleta, porém, em época de 

alta precipitação pluviométrica, a percolação da água de chuva conferiu ao lixiviado 

uma grande diluição, sendo realizados os ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação 

com esse lixiviado, porém descartados os dados devido ao alto nível de diluição. 

 

Os ensaios primeiro a quinto foram realizados com lixiviado do aterro BR/RJ 01. Os 

ensaios sexto e sétimo foram realizados com o lixiviado concentrado da nano filtração 

do aterro BR/RJ 02.  Os ensaios oitavo a décimo segundo foram realizados em três 

reatores para otimização da eletrocoagulação-eletroflotação.  Os ensaios seguintes, 

de eletro-oxidação, foram realizados com lixiviado BR/RJ 01. Os ensaios conjuntos em 

reator único foram realizados com o lixiviado bruto do aterro BR/RJ 01. Os ensaios 

conjuntos em reatores separados foram realizados com o lixiviado bruto do aterro 

BR/RJ 01, lixiviado bruto concentrado do aterro BR/RJ 02, e concentrado da osmose 

inversa do aterro BR/RJ 03. 

 

Para os ensaios em questão, foram realizadas coletas no mesmo local do aterro 

BR/RJ 01, também no inverno, e ainda coletadas amostras de lixiviado bruto e lixiviado 

concentrado da nano filtração oriundo do aterro BR/RJ 02 e osmose inversa do aterro 

BR/RJ 03, todos situados no Estado do Rio de Janeiro.   

 

As coletas e ensaios com os concentrados objetivaram avaliar principalmente o 

desempenho dos processos frente a essas matrizes. Além disso, devido ao aterro 

BR/RJ 02, possuir três eletrocoaguladores-eletroflotadores para tratamento desse 

lixiviado concentrado, com capacidade de 3,0 m3/h e tempo de reação de 10 minutos, 

desativados, seria um desafio a mais, verificar se o processo realmente funcionaria e 

ainda suas variáveis de processo, tais como: eficiência de remoção da carga orgânica 

e o tempo de reação necessário para o processo de eletrocoagulação-eletroflotação. 

 

Como desafio, foi proposta ainda uma avaliação de tratabilidade do concentrado da 

osmose inversa do aterro BR/RJ 03, em função das dificuldades de tratamento 

encontradas pela empresa operadora do aterro, devido ao aumento da carga orgânica, 

amônia e sais no sistema, que têm levado ao mau funcionamento da osmose inversa.  

Nesses ensaios foram aplicadas as duas técnicas combinadas e simultâneas.  

 

A Figura 4.1, mostra o local onde o lixiviado do aterro BR/RJ 01 foi coletado. 
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Figura 4.1- Foto mostrando a lagoa de acumulação de lixiviado do aterro BR/RJ 01. 

 

 
 

 

As amostras brutas do lixiviado do aterro BR/RJ 02, foram obtidas do afluente ao 

sistema de tratamento, após este passar pelas lagoas de equalização, sendo a planta 

de tratamento dessa unidade mostrada na Figura 4.2.  As amostras do concentrado da 

nano filtração foram coletadas no afluente ao eletro-reator ilustrado na Figura 4.3.  As 

amostras do lixiviado concentrado da osmose inversa do aterro BR/RJ 03, foram 

obtidas a partir da lagoa de concentrado ilustrada na Figura 4.4 – C.  As amostras 

coletadas foram caracterizadas e utilizadas nos ensaios. 

 

As amostras do lixiviado do aterro BR/RJ 02, para os ensaios de eletrocoagulação-

eletroflotação de número seis (6) e sete (7), foram obtidas a partir entrada do reator 

eletrolítico. Esse lixiviado é um concentrado da nano filtração, que, de acordo com o 

projeto da planta, seria tratado em um eletro-reator para redução da carga orgânica, 

de forma que o mesmo pudesse ser recirculado para a entrada do processo.  Porém, 

em função dos eletro-reatores estarem desativados, esse tratamento não era 

realizado. A ideia, portanto, foi avaliar a tratabilidade desse lixiviado concentrado, 

pelos processos estudados. 

 

O lixiviado do atual aterro BR/RJ 02 é tratado em uma estação de tratamento, por 

processo físico-químico, biológico e terciário com uso de membranas de nano filtração.  

A ETE (estação de tratamento de efluentes) foi projetada para um volume de lixiviado 

de 1.200 m³/dia e trata atualmente 500 m³/dia. O lixiviado, após tratamento, era 

reaproveitado como água de reuso, para aspersão das vias internas de acesso à área 

de trabalho, minimizando a formação de particulados na área do aterro e todo o lodo 

resultante do tratamento, após desidratação, era disposto no próprio aterro como 

resíduo sólido.  
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Nessa planta existem três sistemas de eletrocoagulação-eletroflotação que estão fora 

de uso, devido à alta temperatura alcançada e emanação de vapores durante a 

operação assistida. As máquinas foram projetadas para corrente de até 5.000 

ampères e DC (densidade de corrente) variável de até 500 A/m2.  O sistema tem duas 

calhas com um total de 384 placas de 0,5 m x 0,6 m e dois retificadores de 5.000 A e 

12 V, estimando-se uma densidade de corrente mínima de 86,8 A/m2.  

Figura 4.2 – Foto da ETE do aterro BR/RJ 02. 

 

Fonte: foto do acervo particular em visita ao aterro BR/RJ 02. 

 

Figura 4.3 – Foto do reator eletroquímico do aterro BR/RJ 02. 

 

Fonte: foto do acervo particular em visita ao aterro BR/RJ 02. 

 

A Figura 4.4 mostra o sistema de tratamento utilizado no aterro BR/RJ 03, por 

processo de osmose inversa, em que o lixiviado do aterro, que é recirculado, chega 

numa lagoa de lixiviado bruto, sendo depois bombeado para filtros e sistema de 

osmose inversa instalado em containers. O concentrado vai para uma outra lagoa, 

sendo recirculado no aterro. O concentrado bruto foi usado em um dos ensaios deste 

estudo. 
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Figura 4.4 – Sistema de tratamento do aterro BR/RJ 03, por osmose inversa. 

 

Fonte:  Adaptado de AST – Serviços e Serviços de Ambiente, 2016.  
(A= Osmose, B = Lagoa de lixiviado e C = Lagoa de concentrado) 

 

Projetado para receber e tratar o lixo produzido pelos habitantes de grande município 

carioca, o aterro BR/RJ 03 é uma disposição final que permite um confinamento quase 

seguro, minimizando os riscos ao meio ambiente e a saúde pública, tais como 

acidentes de escorregamento, emissão de gases tóxicos, minimização de geração de 

lixiviado, assim como seu tratamento.    

 

4.2 Caracterização dos lixiviados e monitoramento durante os ensaios  

 

Os lixiviados foram caracterizados em função de alguns parâmetros, de acordo com os 

métodos de análise do “Standard Methods for Examination of Water and Wastewater” 

22° edição (APHA et al, 2012), conforme a Tabela 4.1.  Nos estudos, o objetivo 

principal foi a avaliação da remoção da DQO, sem a adição de qualquer produto 

químico espessante ou floculante, assim como, sem ajustes de pH, sendo utilizados 

nos ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação e ensaios de eletro-oxidação os 

lixiviados testados com suas características naturais. Em cada amostra coletada, eram 

analisados os parâmetros básicos dos lixiviados usados no estudo, a saber: pH, 

condutividade, DQO e turbidez, sendo o volume coletado o mínimo para as análises 

(20 mL por amostragem). Foram ainda monitorados os seguintes parâmetros dos 

A 
B 

C 

A 
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processos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação: a massa úmida e 

seca do lodo flotado para avaliar o nível de espessamento obtido (% de sólidos e 

H2O), a temperatura ambiente, a temperatura do meio reacional, a corrente elétrica e a 

tensão aplicada durante todos os processos de tratamento aplicados aos lixiviados.  

As análises foram executadas nos laboratórios da COPPE-UFRJ, principalmente no 

Laboratório de Eletroquímica do PEMM e no Laboratório de Controle de Poluição das 

Águas do PEQ, sendo os ensaios executados no laboratório de eletroquímica do 

PEMM e laboratório de química da Geotecnia. Nos ensaios preliminares, porém, foram 

utilizados os laboratórios do UniFOA e laboratórios da UFF - campus Volta Redonda, 

sendo para as análises de metais dos lixiviados, utilizado espectrofotômetro de 

absorção atômica com detector de chama da UFF.  

 

Na avaliação dos metais presentes na escuma gerada nos ensaios, foram utilizados os 

laboratórios da Companhia Siderúrgica Nacional (CSN), sendo essas análises 

realizadas em espectrofotômetro de absorção atômica da empresa Agilent, porém uma 

análise preliminar foi realizada com o espectrofotômetro de emissão atômica em forno 

plasma (ICP), que depois ficou indisponível. As fontes de corrente contínua foram 

cedidas pelos laboratórios de eletroquímica do PEMM e UniFOA.  Para a análise das 

placas dos eletrodos, foi utilizado um microscópio óptico, que permitiu a visualização 

dos ânodos antes e após o processo de eletrocoagulação-eletroflotação e a perda de 

massa dos mesmos devido à liberação de Al3+. Esta análise foi realizada nos 

Laboratórios do PEMM e UniFOA.   

 

Foram também analisados os aspectos da estrutura morfológica dos eletrodos de 

alumínio (ânodo e cátodo), após o processo de eletrocoagulação-eletroflotação. Para a 

caracterização dos eletrodos, após os ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação, foi 

utilizado o microscópio eletrônico de varredura com espectroscopia por dispersão de 

energia (MEV - EDS) do laboratório multiusuário do PEMM, para identificação de 

possível passivação e outros aspectos das placas, assim como o ataque aos 

eletrodos.  Nesses ensaios foram ainda levantados os tipos de compostos (e sua 

concentração) presentes nas placas após o processo de eletrocoagulação-

eletroflotação. 
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Tabela 4.1 - Métodos analíticos utilizados na caracterização dos lixiviados e avaliação 

dos ensaios. 

PARÂMETRO EQUIPAMENTO 
MÉTODO (*) 

PREPARAÇÃO DETERMINAÇÃO 

pH PHmetro Digimed 4500- H+ B 4500- H+ B 

Demanda 

Bioquímica de 

Oxigênio (DBO5) 

Incubadora de DBO e 

oxímetro ou dosador 

automático 

5210 B 4500-O B 

Demanda 

Química de 

Oxigênio (DQO) 

Reator e espectrofotômetro 

HACH 
5220 C 5220 C 

Fósforo Total (Pt) Espectrofotômetro HACH 4500-P B.4 4500-P C 

Turbidez Turbidímetro Policontrol 2130 B 2130 B 

Sólidos Totais e 

% H2O 

Estufa a 103-105 ° C e 

Balança analítica 
2540 2540 

Cloreto Equipamento de titulação 4500-Cl- C 4500-Cl- C 

N-NH4
+ 

Equipamento de destilação 

e espectrofotômetro HACH 
4500-NH3 4500-NH3 

Condutividade Condutivímetro da Digimed 2510 B 2510 B 

Metais 

Espectrofotômetro de 

absorção atômica e emissão 

atômica em forno plasma 

(ICP) 

3010/3020/3030 3010/3020/3030 

(*) De acordo com os Métodos do “STANDARD METHODS” publicado pela AWWA, APHA e WEF. 

 

 

 

4.3 Sistema de simulação da eletrocoagulação-eletroflotação com uso de 

potenciostato 

 

Os ensaios preliminares de simulação da célula eletroquímica foram realizados com o 

potenciostato, de forma a se conhecer o comportamento do lixiviado frente à aplicação 

do eletrodo de alumínio, no processo de eletrocoagulação-eletroflotação. As condições 

dos ensaios com o potenciostato foram basicamente as seguintes: 
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- Eletrodo de referência: Ag/AgCl 1 Molar; 

- Concentração de NaCl:  0,1 Molar; 

- Velocidade de Varredura: 0,8333 mV/s; 

- Agitação: 200 rpm; 

- Espaço entre eletrodos: 1 a 2 cm; 

- Volume reacional: 200 a 250 mL; 

- Varredura: -2 a 2 V em geral e um ensaio com -4 a 4 V abortado; 

- pH do lixiviado: 8,0; 

- Temperatura ambiente: 21°C; 

- Ânodo alumínio polido e cátodo de Platina (Pt), sendo feito um ensaio inverso; 

- Dimensões do ânodo/cátodo de alumínio: Faixa de 4,5 a 5,5 mm2. 

 

 

Nos primeiros ensaios, foi utilizado NaCl para avaliação do comportamento preliminar 

dos eletrodos de Al junto ao potenciostato, sendo em seguida realizados os ensaios 

com o lixiviado do aterro BR/RJ 01, que apresentou caracteristicamente um alto teor 

de sólidos em suspensão.  A Figura 4.5 mostra o sistema utilizado na simulação 

preliminar. 

 

 

Figura 4.5 - Sistema utilizado na simulação preliminar com potenciostato. 

 

 

 

 

 

 

 



 

139 

 

4.4 Sistemas de reatores utilizados nos ensaios de eletrocoagulação-

eletroflotação e eletro-oxidação, separados e conjugados  

 

4.4.1 Reatores utilizados nos ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação 

 

Nas etapas dos estudos relacionadas aos ensaios preliminares e aos primeiros cinco 

ensaios com o lixiviado do aterro BR/RJ 01 e ensaios com o lixiviado concentrado da 

nano filtração do aterro BR/RJ 02, foi utilizado um reator de 7,0 litros de volume útil (21 

cm de comprimento, 21 cm de largura e 16 cm de altura) e 13 placas de alumínio, 

sendo sete placas de alumínio com a função de ânodo (+) e seis placas como cátodo 

(-).  Nos ensaios subsequentes foram utilizados três reatores de 4,1 litros e sete placas 

de alumínio utilizadas como eletrodos (quatro com a função de ânodo (+) e três placas 

como cátodo (-)), com o objetivo de aumentar o número de ensaios semanais, assim 

como redução de volume de lixiviado usado e geração de lodos, sendo mantido o 

mesmo comprimento do reator maior, antes descrito, em função do comprimento das 

placas de alumínio já confeccionadas. A largura dos reatores de menor dimensão foi 

de aproximadamente 11,5 cm, com a colocação dos sete eletrodos, porém o 

comprimento e altura se mantiveram iguais ao reator de maior dimensão. Os reatores 

de eletrocoagulação-eletroflotação foram montados para atender a um sistema de 

tratamento de efluentes em batelada ou contínuo, sendo previsto um compartimento 

para recepção da escuma flotada e saída para coleta do efluente tratado, localizada na 

região central do reator a 7,0 cm do fundo do mesmo, de modo a evitar a coleta de 

lodos que pudessem sedimentar e a escuma flotada.  Os reatores foram montados em 

chapa de acrílico de 4 mm e encaixes para os eletrodos com espaçamento já pré-

determinados no projeto para facilitar o melhor posicionamento dos mesmos. Os 

espaçamentos entre os eletrodos (“gap”) foram definidos no projeto da unidade como 

10 mm. Os eletrodos foram montados na vertical para facilitar o escoamento das 

bolhas de gás e flotação dos flocos formados, sendo totalmente submersos no 

lixiviado. Na montagem dos reatores, os mesmos foram divididos em três 

compartimentos, incialmente deixando a possiblidade de ensaios contínuos ou em 

batelada, conforme projetado no reator maior. Os eletrodos utilizados foram 

confeccionados em alumínio puro para os ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação, 

sendo a espessura das placas de 1,0 mm, o comprimento de 210 mm e a largura de 

55 mm.    

 

Foram utilizadas quatro fontes de alimentação do fabricante ICEL e TECTROL para os 

reatores de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação, com capacidade de 3 
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até 30 ampères.  As fontes de corrente contínua utilizadas nos ensaios tinham como 

função o fornecimento de corrente elétrica contínua para os conectores presos aos 

eletrodos de alumínio colocados nos reatores de eletrocoagulação-eletroflotação.  A 

ilustração dos reatores utilizados nos ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação está 

mostrada nas Figuras 4.6 a 4.9. 

 

 

Figura 4.6 - Reator de maior dimensão montado em chapas de acrílico de 4,0 mm e 

eletrodos de Al. 

 

 

                    

 

Figura 4.7 - Detalhes do reator de maior dimensão e seus compartimentos. 
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Figura 4.8 - Placa de alumínio usada como eletrodo     
 nos reatores de eletrocoagulação-eletroflotação. 

 

 

                             (espessura = 1,0 mm, comprimento = 210,0 mm e largura = 55,0 mm) 

 

 

Figura 4.9 – Detalhes do reator de maior dimensão usado para os ensaios de 
eletrocoagulação-eletroflotação em batelada. 

 

 

                              

Os eletrodos foram ligados em paralelo, formando seis circuitos (positivo-negativo) 

para o reator de maior dimensão e quatro para o reator de menor dimensão, sendo 

adicionada uma placa positiva extra (ânodo) após o último cátodo para melhor 

distribuição da corrente aplicada, como mostra a Figura 4.10. 

 

 

 
Saída para 
coleta do 
efluente  
tratado 
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Figura 4.10 – Esquema de disposição dos eletrodos no interior do reator maior 
dimensão. 

 

 
                                      

 
A Figura 4.11 mostra o sistema reator-distribuição de corrente montado, sendo os 

conectores pretos correspondentes aos polos positivos (ânodos) e os conectores 

vermelhos correspondentes aos polos negativos (cátodos).  As Figuras 4.12 a 4.16 

mostram detalhes do reator de 7,0 litros e os reatores de 4,1 litros em ensaios de 

eletrocoagulação-eletroflotação. Os reatores de 4,1 litros foram utilizados nos ensaios 

complementares de eletrocoagulação-eletroflotação para otimização do processo, nos 

ensaios de eletro-oxidação e também nos ensaios com os ambos os processos 

combinados. 

 
Figura 4.11 – Reator de maior dimensão (7,0 L) e a conexão dos eletrodos no seu 

interior. 
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Figura 4.12 – Reator de maior dimensão utilizado nos ensaios de eletrocoagulação-      
eletroflotação durante o tratamento do lixiviado da nano filtração. 

 

 
      

 
 
 

Figura 4.13 – Reator de menor dimensão utilizado nos ensaios de eletrocoagulação-      
eletroflotação, ensaios de eletro-oxidação e ensaios dos processos conjugados e 

simultâneos.   
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Figura 4.14 – Reatores de menor dimensão (4,1 L), utilizados nos ensaios de eletro-
coagulação-eletroflotação, ensaios de eletro-oxidação e ensaios conjugados e 

simultâneos. 
 

 

                               

 
Figura 4.15 – Reator maior nos ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação. 

 

 

Nos ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação foi necessário uso de capela, devido a 

emanação de amônia. 
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Figura 4.16 – Reatores menores nos ensaios de eletrocoagulação- 
eletroflotação. 

 

 

A área eletrolítica efetiva total do reator de maior dimensão foi de 1.386 cm2 e para os 

reatores de menor dimensão foi de 693 cm2, cada um.  O espaçamento (“gap”) usado 

entre os eletrodos foi de 10 mm. As densidades de corrente variaram de 10,0 a 88,0 

A/m2 aproximadamente, sendo os eletrodos completamente submersos no lixiviado em 

posição vertical. 

 

4.4.2   Reatores utilizados nos ensaios de eletro-oxidação                                                        

 

Como já comentado anteriormente, os reatores de menor dimensão foram utilizados 

para os ensaios otimização da eletrocoagulação-eletroflotação, eletro-oxidação, 

ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação combinados e 

simultâneos em um mesmo reator e ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação e 

eletro-oxidação combinados e simultâneos em reatores separados.  Para os ensaios 

de eletro-oxidação foram confeccionadas ainda três placas vazadas (“frame” somente) 

em acrílico de 4 mm. O ânodo de todas as placas foi confeccionado em titânio (grade 

expandida) dopado com óxido de rutênio (Ti-RuO2) (área de 60,39 cm2) enquanto o 

cátodo de cada uma das três placas foi confeccionado com diferentes materiais, a 

saber: Ti-RuO2 (área de 60,39 cm2), titânio (grade expandida) (área de 28,06 cm2) e 

aço inox (área de 2,89 cm2). Os eletrodos não consumíveis foram fornecidos pela 

empresa DENORA. O objetivo nesse caso foi a avaliação da eletro-oxidação aplicada 

ao lixiviado do aterro BR/RJ 01 preliminarmente. As densidades de correntes anódicas 
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aplicadas nas células para o processo de eletro-oxidação foram as mesmas em função 

do uso do mesmo ânodo, com variação da corrente elétrica de 1,0 a 3,0 A, o que leva 

à mesma faixa de densidade de corrente aproximada em cada célula eletrolítica de 

165,5 a 496,5 A/m2.  Nos ensaios de eletro-oxidação foi necessário uso de capela 

devido a emanação de cloro. 

 

As Figuras 4.17 a 4.23 mostram as placas e os reatores com as placas e ensaio típico 

de eletro-oxidação. 

 

Figura 4.17 – Placas com os eletrodos de Ti/RuO2 - Ti/RuO2 (ânodo – cátodo). 
 

 
 

      

Figura 4.18 – Placas de Ti/RuO2 - Ti/RuO2, no reator  
para o processo de eletro-oxidação. 
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.         Figura 4.19 – Placa com os eletrodos de Ti/RuO2 - Ti (ânodo – cátodo). 

 

 
    

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

      Figura 4.20 – Placa com os eletrodos de Ti/RuO2 – Ti, no reator para  
                            o processo de eletro-oxidação.  
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       Figura 4.21 – Placa com os eletrodos de Ti/RuO2 -Inox (ânodo – cátodo).   
   
 
 

 

 

   

 

 

 

 

 

 

 

 

      

 

               

 

 

 

 

 

 

 

      Figura 4.22 – Placa com os eletrodos de Ti/RuO2 – Inox, no reator para  
                            o processo de eletro-oxidação.  
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Figura 4.23 – Ensaio típico de eletro-oxidação com uso dos reatores 
menores. 

 

 

                

 

4.4.3 Reatores utilizados nos ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação e  

 eletro-oxidação combinados e simultâneos em único reator 

 

Nesses ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação combinados e 

simultâneos em um mesmo reator, foram utilizados os três reatores de 4,1 litros de 

volume útil, cada um com seus sete eletrodos de Al, ligados a uma fonte, assim como 

cada eletrodo de eletro-oxidação ligado a outra fonte. Abaixo dos eletrodos de Al 

foram instaladas as placas dos eletrodos não consumíveis conforme descrito na seção 

4.4.2. 

 

As Figuras 4.24 a 4.28 mostram os reatores em montagem para os ensaios, o sistema 

com os três reatores montados para início dos testes e em fim de ensaio. 

 

Figura 4.24 – Reator de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação combinados 
e simultâneos em um mesmo reator (Ti/RuO2 - Ti/RuO2). 
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Figura 4.25 – Reator de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação combinados 
e simultâneos em um mesmo reator (Ti/RuO2 – Inox). 

 

 

 

 

 

Figura 4.26 – Reator de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação combinados 
e simultâneos em um mesmo reator (Ti/RuO2 – Ti). 
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Figura 4.27 – Reator de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação combinados 
e simultâneos em um mesmo reator. 

 

 

 

 

Figura 4.28 – Reatores de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação 
combinados e simultâneos em um mesmo reator (fim do ensaio). 

 

 

 

 

 

A dificuldade da aplicação dos processos conjugados em reator único, estava 

relacionada a maior emanação de gases e maior turbulência o que levou a uma 

pequena quebra de flocos, o que foi resolvido com a separação dos reatores e 

circulação entre eles, sendo um para o processo de eletrocoagulação-eletroflotação e 

o outro para eletro-oxidação.  Em função do projeto dos reatores foi necessário um 
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aumento no volume de lixiviado total para 7 litros com uso de dois reatores, sendo um 

para cada processo. 

 

 

4.4.4 Reatores utilizados nos ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação e  

 eletro-oxidação combinados e simultâneos em reatores separados  

 

Como já comentado anteriormente, os reatores de menor dimensão foram utilizados 

para os ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação combinados e 

simultâneos em reatores separados. Os ensaios com os reatores separados tiveram 

como objetivo minimizar a quebra de flocos. De fato, nos ensaios dos processos 

combinados em um mesmo reator, devido a maior geração de gases, ocorreu maior 

turbulência e agitação do meio reacional, com consequente pequena quebra de flocos, 

o que influenciou de forma negativa a eficiência do processo.  Foi, portanto, proposta a 

separação dos processos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação, 

usando reatores diferentes para cada processo. No entanto, o emprego de dois 

reatores levou à necessidade de maior volume de lixiviado, além de uma recirculação 

com bomba de deslocamento positivo (Milton Roy modelo A751-393SI) entre os 

reatores.  A vazão de recirculação entre os reatores foi de 6,7 litros por hora, de forma 

que a circulação total do volume ocorria em aproximadamente uma hora.   

 

O problema de reintrodução da escuma ao efluente abaixo da escuma flotada, 

conforme reportado anteriormente, foi solucionado com a separação dos reatores. Em 

escala piloto e industrial, esse entrave não aconteceria em função da remoção 

contínua da escuma flotada. No entanto, um sistema piloto, com remoção mecânica da 

escuma, não estava disponível. Nesses ensaios foram utilizados dois reatores 4,1 

litros de volume útil, com sete eletrodos de Al, ligados a uma fonte para alimentação 

do reator de eletrocoagulação-eletroflotação com as condições ótimas definidas 

anteriormente, (densidade de corrente de 30 A/m2).  No outro reator, destinado à 

eletro-oxidação foram utilizadas as condições ótimas definidas anteriormente para 

esse processo. Foram usadas as placas dos eletrodos não consumíveis de Ti/RuO2 - 

Ti/RuO2 (área de 60,39 cm2 e densidade de corrente de 165,5 a 496,5 A/m2) como 

ânodo e cátodo. A corrente e densidade de corrente, consideradas ótimas para a 

eletro-oxidação, foram de 2 A e 331 A/m2, respectivamente, levantada nos ensaios 

anteriores.   

 



 

153 

 

Nas Figuras 4.29 e 4.30 é ilustrado o sistema utilizado para os ensaios de 

eletrocoagulação-eletrofloculação e eletro-oxidação combinados e simultâneos em 

reatores separados. 

 

Figura 4.29 – Reatores de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação 

combinados e simultâneos com reatores separados 

 

 

 

 

Figura 4.30 – Reatores de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação, 

                              com ensaios combinados e simultâneos (reatores separados).  
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4.4.5 Estratégias dos estudos e coleta das amostras nos ensaios em laboratório 

 

Inicialmente planejou-se operar o reator por até 24 horas realizando a coleta dos 

efluentes tratados a cada hora para análise da DQO, pH, condutividade, turbidez e 

outros parâmetros, porém somente nos ensaios preliminares com 3 ampères essa 

estratégia foi utilizada.  No reator era medida a corrente, tensão e temperatura do 

reator. Essa era a proposição inicial somente para a execução dos ensaios de 

eletrocoagulação-eletroflotação.  Nos ensaios subsequentes de eletrocoagulação-

eletroflotação, com o aumento da densidade de corrente aplicada aos reatores, os 

tempos foram reduzidos.  No caso do lixiviado do aterro BR/RJ 01, o tempo foi 

reduzido para 6 horas no máximo e no caso do lixiviado do aterro BR/RJ 02, em 

função desse efluente estar mais concentrado e com maior condutividade, os ensaios 

foram reduzidos para 2 horas.  Nos ensaios de otimização energética com uso de 10 

A/m2 o tempo de reação chegou a 24 horas.  Nos ensaios de otimização com uso de 

30 A/m2 chegou-se a tempos de reação de 8 horas, assim como nos ensaios de eletro-

oxidação.  Nos ensaios conjugados e simultâneos o tempo de reação variou de 8 a 15 

horas, portanto alguns ensaios foram além de 8 horas, o que levou a necessidade de 

um acompanhamento contínuo, em alguns casos chegando ao início do dia seguinte.  

Algumas análises foram realizadas em quanto o experimento estava em 

funcionamento. As amostras eram levadas a câmara fria para que as análises 

complementares fossem realizadas no dia seguinte. 

 

Foi estabelecido um cronograma de operação em relação ao volume útil dos reatores 

para que as coletas não causassem a redução acentuada no volume da batelada, 

interferindo nos resultados do processo. Todas as amostras foram coletadas e 

preservadas de acordo com os requisitos do “Standard Methods of examination of 

water and wastewater” (APHA et al., 2012) e Guia Nacional de Coleta e Preservação 

de Amostras (CETESB, 2011).     

 

A Figura 4.31 mostra o fluxograma típico dos ensaios com os reatores de 

eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação, para alcançar os objetivos 

propostos. 
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Figura 4.31 – Fluxograma típico dos ensaios nos reatores de eletrocoagulação-
eletroflotação e eletro-oxidação. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

COLETA DO VOLUME NECESSÁRIO PARA OS ENSAIOS 

JUNTO AO LABORATÓRIO. 

PREPARO DO REATOR DE  
ELETROCOAGULAÇÃO-ELETROFLOTAÇÃO/ELETRO-

OXIDAÇÃO COM  
A COLOCAÇÃO DAS PLACAS DE ALUMÍNIO/PLACAS DE 

ELETRODOS NÃO CONSUMÍVEIS E TESTES. 

HOMOGENEIZAÇÃO DA AMOSTRA PARA INTRODUÇÃO 

NO REATOR. 

 DO PROCESSO 

COLETA DA AMOSTRA BRUTA NA SAÍDA CENTRAL DO 

REATOR E MEDIÇÃO DAS VARIÁVEIS PROGRAMADAS. 

PARTIDA DA FONTE E INÍCIO DO ENSAIO, COM 

AMOSTRAGEM PARA ANÁLISE, FILMAGEM E FOTOS A 

CADA TEMPO PROGRAMADO. 

ACOMPANHAMENTO DO ENSAIO E REMOÇÃO DE 

ESCUMA EM EXCESSO, ASSIM COMO MEDIÇÃO DE 

TEMPERATURAS, pH, TENSÃO, CORRENTE ELÉTRICA, E 

OUTROS PARÂMETROS OPERACIONAIS. 

AO FIM DO TEMPO PROGRAMADO COLETA DA ÚLTIMA 

AMOSTRA, DESLIGAR A FONTE E REMOVER O 

LODO/ESCUMA PARA ANÁLSE DE % DE ÁGUA, SÓLIDOS 

E METAIS NO LODO.    

LEVAR AS AMOSTRAS PARA A CÂMARA FRIA DO 

LABORATÓRIO DE GEOTECNIA E DEIXAR DECANTAR 

POR NO MÍNIMO 2,0 HORAS. 

ANALISAR AS AMOSTRAS PARA OS PARÂMETROS 

PROGRAMADOS, TAIS COMO: CONDUTIVIDADE, DQO, 

TURBIDEZ E OUTROS. 
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Tabela 4.2 – Dados e numeração relativa a cada ensaio de eletrocoagulação-
eletroflotação. 
 

DADOS DE CADA ENSAIO DE ELETROCOAGULAÇÃO-
ELETROFLOTAÇÃO EXECUTADO 

NÚMERO 
DO ENSAIO 

PRIMEIRO ENSAIO PRELIMINAR ELETROCOAGULAÇÃO-ELETROFLOTAÇÃO: 
ELETRODO DE ALUMÍNIO, LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, CORRENTE DE 3,1 A, 
DENSIDADE DE CORRENTE DE 22,5 A/m2 e DQO INICIAL 2870 mg/L. 

ENSAIO P 01 

SEGUNDO ENSAIO PRELIMINAR ELETROCOAGULAÇÃO-ELETROFLOTAÇÃO: 
ELETRODO DE ALUMÍNIO, LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, CORRENTE DE 3,1 A, 
DENSIDADE DE CORRENTE DE 22,5 A/m2 e DQO INICIAL 2690 mg/L 

ENSAIO P 02 

PRIMEIRO ENSAIO ELETROCOAGULAÇÃO-ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE 
ALUMÍNIO, LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, CORRENTE DE 6,0 A, DENSIDADE DE 
CORRENTE DE 43,87 A/m2 e DQO INICIAL 2701,3 mg/L. 

ENSAIO 01 

SEGUNDO ENSAIO ELETROCOAGULAÇÃO-ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE 
ALUMÍNIO, LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, CORRENTE DE 6,0 A, DENSIDADE DE 
CORRENTE DE 43,87 A/m2 e DQO INICIAL 2986,4 mg/L. 

ENSAIO 02 

TERCEIRO ENSAIO ELETROCOAGULAÇÃO-ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE 
ALUMÍNIO, LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, CORRENTE DE 6,0 A, DENSIDADE DE 
CORRENTE DE 43,87 A/m2 e DQO INICIAL 2543,8 mg/L. 

ENSAIO 03 

QUARTO ENSAIO ELETROCOAGULAÇÃO-ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE 
ALUMÍNIO, LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, CORRENTE DE 9,0 A, DENSIDADE DE 
CORRENTE DE 65,81 A/m2 e DQO INICIAL 2493,3 mg/L. 

ENSAIO 04 

QUINTO ENSAIO ELETROCOAGULAÇÃO-ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE 
ALUMÍNIO, LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, CORRENTE DE 9,0 A, DENSIDADE DE 
CORRENTE DE 65,81 A/m2 e DQO INICIAL 2400,7 mg/L. 

ENSAIO 05 

PRIMEIRO (SEXTO ENSAIO GERAL) ENSAIO ELETROCOAGULAÇÃO-
ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE ALUMÍNIO, LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 02, 
CORRENTE DE 12,0 A, DENSIDADE DE CORRENTE DE 87,74 A/m2 e DQO INICIAL 6268,8 
mg/L. 

ENSAIO 06 

SEGUNDO (SÉTIMO ENSAIO GERAL) ENSAIO ELETROCOAGULAÇÃO-
ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE ALUMÍNIO, LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 02, 
CORRENTE DE 12,0 A, DENSIDADE DE CORRENTE DE 87,74 A/m2 e DQO INICIAL 7091 
mg/L. 

ENSAIO 07 

ENSAIO DE OTIMIZAÇÃO (OITAVO ENSAIO GERAL) ENSAIO ELETROCOAGULAÇÃO-
ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE ALUMÍNIO, LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, 
CORRENTE DE 0,693 A, DENSIDADE DE CORRENTE DE 10,0 A/m2 e DQO INICIAL 4020,4 
mg/L, REATOR R 1 COM ADIÇÃO DE 5 g/L DE NACL. 

ENSAIO 08 

ENSAIO DE OTIMIZAÇÃO (NONO ENSAIO GERAL) ENSAIO ELETROCOAGULAÇÃO-
ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE ALUMÍNIO, LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, 
CORRENTE DE 0,693 A, DENSIDADE DE CORRENTE DE 10,0 A/m2 e DQO INICIAL 3687,2 
mg/L, REATOR R 2 COM ADIÇÃO DE 1,0 g/L DE NACL. 

ENSAIO 09 

ENSAIO DE OTIMIZAÇÃO (DECIMO ENSAIO GERAL) ENSAIO ELETROCOAGULAÇÃO-
ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE ALUMÍNIO, LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, 
CORRENTE DE 0,693 A, DENSIDADE DE CORRENTE DE 10,0 A/m2 e DQO INICIAL 3694,6 
mg/L, REATOR R 3 SEM ADIÇÃO DE NACL. 

ENSAIO 10 

ENSAIO DE OTIMIZAÇÃO (DECIMO PRIMEIRO ENSAIO GERAL) ENSAIO 
ELETROCOAGULAÇÃO-ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE ALUMÍNIO, LIXIVIADO DO 
ATERRO BR/RJ 01, CORRENTE DE 2,072 A, DENSIDADE DE CORRENTE DE 30,0 A/m2 e 
DQO INICIAL 2976,7 mg/L, REATOR R 1. 

ENSAIO 11 

ENSAIO DE OTIMIZAÇÃO (DECIMO SEGUNDO ENSAIO GERAL) ENSAIO 
ELETROCOAGULAÇÃO-ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE ALUMÍNIO, LIXIVIADO DO 
ATERRO BR/RJ 01, CORRENTE DE 2,072 A, DENSIDADE DE CORRENTE DE 30,0 A/m2 e 
DQO INICIAL 3318,8 mg/L, REATOR R 2. 

ENSAIO 12 
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Tabela 4.3 – Dados e numeração relativa a cada ensaio de eletro-oxidação.  

DADOS DE CADA ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO EXECUTADO 
NÚMERO 

DO ENSAIO 

 
PRIMEIRO ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO (DECIMO TERCEIRO ENSAIO GERAL) COM 
ELETRODOS Ti/RuO2 -INOX, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, DENSIDADE DE 
CORRENTE  331 A/m2 e 2 A, DQO INICIAL 2934,6 mg/L, REATOR R 1. 
 
 

ENSAIO 13 

SEGUNDO ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO (DECIMO QUARTO ENSAIO GERAL) COM 
ELETRODOS Ti/RuO2 -Ti, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, DENSIDADE DE 
CORRENTE  331 A/m2 e 2 A, DQO INICIAL 2111,8 mg/L, REATOR R 2. 

ENSAIO 14 

TERCEIRO ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO (DECIMO QUINTO ENSAIO GERAL) COM 
ELETRODOS Ti/RuO2 -Ti/RuO2, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, DENSIDADE DE 
CORRENTE  331 A/m2 e 2 A, DQO INICIAL 1416,3 mg/L, REATOR R 3. 

ENSAIO 15 

QUARTO ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO (DECIMO SEXTO ENSAIO GERAL) COM 
ELETRODOS Ti/RuO2 - INOX, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, DENSIDADE DE 
CORRENTE 165,5 A/m2 e 1 A, DQO INICIAL 2318,0 mg/L, REATOR R 1. 

ENSAIO 16 

QUINTO ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO (DECIMO SÉTIMO ENSAIO GERAL) COM 
ELETRODOS Ti/RuO2 -Ti, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, DENSIDADE DE 
CORRENTE  165,5 A/m2 e 1 A, DQO INICIAL 2087,1 mg/L, REATOR R 2 

ENSAIO 17 

SEXTO ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO (DECIMO OITAVO ENSAIO GERAL) COM 
ELETRODOS Ti/RuO2 -Ti/RuO2, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, DENSIDADE DE 
CORRENTE  165,5 A/m2 e 1 A, DQO INICIAL 1682,9 mg/L, REATOR R 3. 

ENSAIO 18 

SÉTIMO ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO (DECIMO NONO ENSAIO GERAL) COM 
ELETRODOS Ti/RuO2 - INOX, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, DENSIDADE DE 
CORRENTE 496,5 A/m2 e 3 A, DQO INICIAL 2386,6 mg/L, REATOR R 1. 

ENSAIO 19 

OITAVO ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO (VIGÉSIMO ENSAIO GERAL) COM 
ELETRODOS Ti/RuO2 -Ti, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, DENSIDADE DE 
CORRENTE  496,5 A/m2 e 3 A, DQO INICIAL 2386,6 mg/L, REATOR R 2. 

ENSAIO 20 

NONO ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO (VIGÉSIMO PRIMEIRO ENSAIO GERAL) COM 
ELETRODOS Ti/RuO2 -Ti/RuO2, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, DENSIDADE DE 
CORRENTE  496,5 A/m2 e 3 A, DQO INICIAL 816,6 mg/L, REATOR R 3. 

ENSAIO 21 

DECIMO ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO ((VIGÉSIMO SEGUNDO ENSAIO GERAL) COM 
ELETRODOS Ti/RuO2 - INOX, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, DENSIDADE DE 
CORRENTE 248,25 A/m2 e 1,5 A, DQO INICIAL 2386,6 mg/L, REATOR R 1. 

ENSAIO 22 

DECIMO PRIMEIRO ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO (VIGÉSIMO TERCEIRO ENSAIO 
GERAL) COM ELETRODOS Ti/RuO2 -Ti, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, 
DENSIDADE DE CORRENTE  248,25 A/m2 e 1,5 A, DQO INICIAL 915,0 mg/L, REATOR R2. 

ENSAIO 23 

DECIMO SEGUNDO ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO (VIGÉSIMO QUARTO ENSAIO 
GERAL) COM ELETRODOS Ti/RuO2 -Ti/RuO2, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, 
DENSIDADE DE CORRENTE 248,25 A/m2 e 1,5 A, DQO INICIAL 1344,6 mg/L, REATOR R 3 

ENSAIO 24 

DECIMO TERCEIRO ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO ((VIGÉSIMO QUINTO ENSAIO 
GERAL) COM ELETRODOS Ti/RuO2 - INOX, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, 
DENSIDADE DE CORRENTE 413,75 A/m2 e 2,5 A, DQO INICIAL1340,4 mg/L, REATOR R 1. 

ENSAIO 25 

DECIMO QUARTO ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO (VIGÉSIMO SEXTO ENSAIO GERAL) 
COM ELETRODOS Ti/RuO2 -Ti, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, DENSIDADE DE 
CORRENTE  413,75 A/m2 e 2,5 A, DQO INICIAL 1313,3 mg/L, REATOR R 2. 

ENSAIO 26 

DECIMO QUINTO ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO (VIGÉSIMO SÉTIMO ENSAIO GERAL) 
COM ELETRODOS Ti/RuO2 -Ti/RuO2, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01, 
DENSIDADE DE CORRENTE 413,75 A/m2 e 2,5 A, DQO INICIAL 1476,2 mg/L, REATOR R 3 

ENSAIO 27 
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Tabela 4.4 – Dados e numeração relativos a cada ensaio de eletrocoagulação-
eletroflotação e eletro-oxidação combinados e simultâneos em reator único e reatores 

separados. 
 

DADOS DE CADA ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO EXECUTADO NÚMERO DO 
ENSAIO 

PRIMEIRO ENSAIO EM REATOR ÚNICO (VIGÉSIMO OITAVO ENSAIO GERAL) DE 
ELETROCOAGULAÇÃO-ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE Al (DC = 30 A/m2) E ELETRO-
OXIDAÇÃO ELETRODOS Ti/RuO2 – INOX (2,0 A, DC = 331 A/m2), CONJUNTOS E 
SIMULTÂNEOS, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01 R1. 

ENSAIO 28 

SEGUNDO ENSAIO EM REATOR ÚNICO (VIGÉSIMO NONO ENSAIO GERAL) DE 
ELETROCOAGULAÇÃO-ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE Al (DC = 30 A/m2) E ELETRO-
OXIDAÇÃO ELETRODOS Ti/RuO2 – Ti (2,0 A, DC = 331 A/m2), CONJUNTOS E 
SIMULTÂNEOS, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01 R2. 

ENSAIO 29 

TERCEIRO ENSAIO EM REATOR ÚNICO (TRIGÉSIMO ENSAIO GERAL) DE 
ELETROCOAGULAÇÃO-ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE Al (DC = 30 A/m2) E ELETRO-
OXIDAÇÃO ELETRODOS Ti/RuO2 – Ti/RuO2 (2,0 A, DC = 331 A/m2), CONJUNTOS E 
SIMULTÂNEOS, COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01 R3. 

ENSAIO 30 

PRIMEIRO ENSAIO EM REATORES SEPARADOS (TRIGÉSIMO PRIMEIRO ENSAIO GERAL) 
DE ELETROCOAGULAÇÃO-ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE Al (DC = 30 A/m2) E 
ELETRO-OXIDAÇÃO: ELETRODOS Ti/RuO2 – Ti/RuO2 (2,0 A, DC =331 A/m2), CONJUNTOS E 
SIMULTÂNEOS COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01. 

ENSAIO 31 

SEGUNDO ENSAIO EM REATORES SEPARADOS (TRIGÉSIMO SEGUNDO ENSAIO 
GERAL) DE ELETROCOAGULAÇÃO-ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE Al (DC = 30 A/m2) 
E ELETRO-OXIDAÇÃO: ELETRODOS Ti/RuO2 – Ti/RuO2 (2,0 A, DC =331 A/m2), CONJUNTOS 
E SIMULTÂNEOS COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 03. 

ENSAIO 32 

TERCEIRO ENSAIO EM REATORES SEPARADOS (TRIGÉSIMO TERCEIRO ENSAIO 
GERAL) DE ELETROCOAGULAÇÃO-ELETROFLOTAÇÃO: ELETRODO DE Al (DC = 30 A/m2) 
E ELETRO-OXIDAÇÃO: ELETRODOS Ti/RuO2 – Ti/RuO2 (2,0 A, DC =331 A/m2), CONJUNTOS 
E SIMULTÂNEOS COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 02. 

ENSAIO 33 

 

 

Figura 4.32 – Fluxo geral dos ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-
oxidação. 
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5. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

5.1 Caracterização dos lixiviados utilizados nos ensaios.  

 

A caracterização do lixiviado do aterro BR/RJ 01, foi realizada de acordo com as 

recomendações do “Standard Methods for Examination of Water and Wastewater” 23° 

edição (APHA et al, 2017). Todos os parâmetros foram analisados em triplicata.  A 

tabela 5.1 mostra as faixas de valores dos parâmetros encontradas para o lixiviado do 

aterro BR/RJ 01. 

 
Tabela 5.1 - Caracterização do lixiviado bruto do aterro BR/RJ 01 e comparação com a 

atual legislação para descarte de lixiviado tratado no corpo receptor. 
 

PARÂMETROS  VALOR 
     VALORES DE LEGISLAÇÃO 

INEA NT202/CONAMA430 

INEA/CONAMA 430 

OBSERVAÇÃO 

DQO (mg/L) 2780,0 a 3540,0 200/(1) (1) NÃ0 DEFINE 

DBO5 (mg/L) 1662,0 a 2117,0 85%(2) /60% (2) EM FUNÇÃO DA CARGA 

Nitrogênio amoniacal 

(mg/L) 

824,0 a 922,0 5,0/20,0 - 

Condutividade (µS/cm) 8300,0  a 12523,0 NE/NE - 

pH (-) 7,2 a 8,5  5,0 a 9,0/5,0 a 9,0 - 

Alumínio (mg/L) ND 3,0/(3) (3) NÃ0 DEFINE 

Cálcio (mg/L) 48,2 a 55,3 NE/NE - 

Bário (mg/L) 0,24 a 0,32 5,0/5,0 - 

Cromo Total (mg/L) 0,45 a 0,56 0,5/(4) (4) DEFINE CROMO 
TRIVALENTE SOMENTE 

Cobre (mg/L) 0,04 a 0,067 0,5/1,0 - 

Ferro solúvel (mg/L) 10,8 a 18,7 15,0/15,0 - 

Potássio (mg/L) 763,6 a 842,0 NE/NE - 

Magnésio (mg/L) 80,9 a 95,4 NE/NE - 

Manganês (mg/L) 0,43 a 0,57 1,0/1,0 - 

Sódio (mg/L) 913,0 a 1030,0 NE/NE - 

Cloreto (mg/L) 975,0 a 1050,0 NE/NE - 

Níquel (mg/L) 0,18 a 0,26 1,0/2,0 - 

Zinco (mg/L) 0,08 a 0,12 1,0/5,0 - 
   Fonte:  Dados dos ensaios de laboratório (ND = NÃO DETECTÁVEL; NE = NÃO ESPECIFICADO). 

 

A caracterização do lixiviado bruto do aterro BRF/RJ 01, foi a mais detalhada, devido 

ao fato do mesmo ter sido utilizado na maioria dos ensaios, tendo fornecido os dados 

iniciais, como referência, na determinação da eficiência do tratamento, sendo 

importante para os ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação. Os 

valores dos metais se mostraram muito abaixo da legislação vigente federal e 

estadual, como pode ser verificado na tabela 5.1. Isso, em geral, ocorre principalmente 

devido à geração de sulfetos nos processos anaeróbios dos aterros, gerando assim 
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precipitação de sulfetos de metais pesados e outros compostos. A relação DBO5/DQO 

encontrada nesse estudo ficou próxima de 0,59, indicando que o lixiviado apresentava 

biodegradabilidade razoável, devido principalmente ao uso recente do aterro, que foi 

oficialmente encerrado em 2012.  Certamente a formação de compostos húmicos já 

estava acontecendo com a estabilização dos resíduos dispostos. Contudo, houve novo 

descarte de resíduos recentemente no local, fazendo que a parcela biodegradável 

aumentasse, principalmente na época das amostragens que ocorreram em 2015 e 

2016. Vale observar que o lixiviado tornou-se mais concentrado em função da 

estiagem. 

 

A caracterização do lixiviado bruto do aterro BR/RJ 02 foi realizada em 2015, sendo 

apresentada na tabela 5.2. O concentrado da nano filtração foi caracterizado, durante 

os ensaios, em termos da DQO, devido ao prévio conhecimento do lixiviado bruto e ao 

enfoque dado a esse parâmetro nos ensaios com concentrado em questão.  

 

Tabela 5.2 - Caracterização do lixiviado bruto do aterro BR/RJ 02 e comparação com a 
atual legislação para descarte de lixiviado tratado no corpo receptor. 

 

PARÂMETROS  VALOR 
     VALORES DE LEGISLAÇÃO 

INEA/CONAMA430 

INEA/CONAMA 430 

OBSERVAÇÃO 

DQO (mg/L) 1715,0 a 2157,0 200/(1) (1) NÃ0 DEFINE 

DBO5 (mg/L) 356,0 a 445,0 85%(2) /60% (2) EM FUNÇÃO DA 
CARGA 

N-amoniacal (mg/L) 847,0 a 1371,0 5,0/20,0 - 

Condutividade (µS/cm) 1680,0 a 1790,0 NE/NE - 

pH (-) 7,0 a 8,2  5,0 a 9,0/5,0 a 9,0 - 

Cobre (mg/L) 0,01 a 0,015 0,5/1,0 - 

Ferro solúvel (mg/L) 2,5 a 5,7 15,0/15,0 - 

Cromo total (mg/L) 0,015 a 0,09 0,5/(4) 
(4) DEFINE CROMO 

TRIVALENTE 
SOMENTE 

Cloreto (mg/L) 2579,0 a 2990,0 NE/NE - 

Níquel (mg/L) 0,01 a 0,06 1,0/2,0 - 

Zinco (mg/L) 0,30 a 0,35 1,0/5,0 - 
        Fonte:  Dados dos ensaios de laboratório (NE = NÃO ESPECIFICADO). 

 

A relação DBO5/DQO encontrada nesse estudo ficou próxima de 0,21, indicando que o 

lixiviado apresentava baixa biodegradabilidade. As concentrações de metais, a 

exemplo do ocorrido para o lixiviado do aterro BR/RJ 02, também se mostraram abaixo 

do exigido pelas legislações estadual e nacional vigentes em função da precipitação 

de seus sulfetos. O concentrado da nano filtração mostrou grande concentração de 

compostos húmicos recalcitrantes. 
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O lixiviado concentrado da osmose inversa do aterro BR/RJ 03 foi caracterizado 

também no ano de 2015, sendo essa amostra usada como referência. Foram ainda 

realizadas análises da DQO, pH, turbidez e condutividade durante os ensaios 

executados com as amostras coletadas na lagoa de concentrado. Os dados obtidos a 

partir da caracterização, com a mesma metodologia anteriormente descrita, são 

mostrados na tabela 5.3.  

 

Tabela 5.3 - Caracterização do lixiviado bruto do aterro BR/RJ 03 e comparação com a 
atual legislação para descarte de lixiviado tratado no corpo receptor. 

 

PARÂMETROS  VALOR  
VALORES DE LEGISLAÇÃO 

INEA/CONAMA430 

INEA/CONAMA 430 

OBSERVAÇÃO 

DQO (mg/L) 11437,5 200/(1) (1) NÃ0 DEFINE 

DBO5 (mg/L) 7025,0 85%(2) /60% (2) EM FUNÇÃO DA 
CARGA 

Nitrogênio amoniacal (mg/L) 784,84 5,0/20,0 - 

pH (-) 5,88    5,0 a 9,0/5,0 a 9,0 - 

Bário (mg/L) O,557 5,0/5,0 - 

Cromo Total (mg/L)) 0,479 0,5/(4) 
(4) DEFINE CROMO 

TRIVALENTE 
SOMENTE 

Cobre (mg/L) 0,040 0,5/1,0 - 

Ferro solúvel (mg/L) 20,31 15,0/15,0 - 

Manganês (mg/L) 2,573 1,0/1,0 - 

Níquel (mg/L) 0,471 1,0/2,0 - 

Zinco (mg/L) 0,571 1,0/5,0 - 
   Fonte:  Adaptado dos ensaios de laboratório e dados dos estudos da empresa operadora do aterro.  

 

A relação DBO5/DQO encontrada para esse lixiviado oriundo do aterro BR/RJ 03, ficou 

próxima de 0,61, indicando que o lixiviado apresentava biodegradabilidade razoável, 

mesmo mostrando extrema dificuldade de ser tratado eletroliticamente, como será 

discutido posteriormente, em função da osmose inversa concentrar os compostos 

húmicos, que são recalcitrantes e de difícil tratamento. O concentrado da osmose 

inversa mostra também grande concentração de compostos xenobióticos 

recalcitrantes. Os metais analisados também apresentaram valores abaixo do exigido 

pelas legislações estadual e federal vigentes.   

 

5.2 Ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação 

 

5.2.1 Ensaios Voltamétricos (uso do potenciostato)  
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Os ensaios preliminares foram realizados com o potenciostato de forma a se conhecer 

o comportamento do lixiviado frente ao eletrodo de alumínio. As condições dos 

ensaios com o potenciostato e o aparato utilizado foram anteriormente descritos na 

seção 4.3. 

 

Nos primeiros ensaios, foi utilizado NaCl para avaliação do comportamento preliminar 

do conjunto eletrodos de Al – solução salina (concentração 0,1 mol/L) com o 

potenciostato, sendo em seguida realizados os ensaios com o potenciostato no 

conjunto eletrodos de Al – lixiviado, com o lixiviado coletado no aterro BR/RJ 01.  Na 

Figura 5.1 está ilustrada a corrosão nas placas de alumínio usadas nos ensaios com 

NaCl. Os ensaios com o potenciostato foram inicialmente aplicados na placa de 

alumínio polido, de forma a se verificar a resposta às condições salinas equivalentes 

às encontradas em lixiviados.   

 

A técnica de polarização potenciostática utiliza a aplicação de um determinado 

potencial e sua variação, com velocidade definida, na célula eletroquímica, de forma a 

avaliar o comportamento do sistema em resposta à variação da densidade de 

corrente, com o potencial aplicado.  O objetivo desses ensaios foi avaliar a resposta do 

sistema face à variação da densidade de corrente, com o uso do sistema Al - solução 

aquosa de NaCl e o sistema Al - lixiviado, entendendo os efeitos corrosivos nos 

eletrodos, geração de gases e coagulação-floculação-flotação. 

  

 

Figura 5.1 - Ataque corrosivo na placa de Al no ensaio com solução de NaCl 0,1 mol/L. 
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Nos primeiros ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação com o lixiviado do aterro 

BR/RJ 01, na célula com eletrodos de Al, ocorreram variações bruscas devido à 

instabilidade da monitoração da variação da densidade de corrente com a tensão. 

 

Os vales e picos encontrados foram atribuídos à formação de precipitado durante o 

processo de eletrocoagulação-eletroflotação em pequena escala, que alteram 

passagem de corrente elétrica, com o aumento da densidade de corrente, em função 

da maior resistência gerada pela precipitação nos eletrodos.   

 

Essa precipitação está relacionada com a alta concentração de sólidos em suspensão 

nos lixiviados coletados, assim como a formação dos coágulos de hidróxido de 

alumínio com as impurezas contidas no meio reacional, sendo essa precipitação 

ocorrida principalmente nos eletrodos. Esse comportamento, quanto a precipitação 

nos eletrodos na célula de ensaio, foi replicado em todos os ensaios nos reatores de 

maior volume. Esse comportamento é típico do processo de eletrocoagulação-

eletroflotação, não ocorrendo no processo de eletro-oxidação. 

 

A Figura 5.2 mostra o aparato experimental no ensaio com o potenciostato, aplicado 

ao lixiviado do aterro BR/RJ 01, ilustrando a eletrocoagulação-eletroflotação em 

escada de laboratório.  A parte esbranquiçada são os flocos formados no processo. 

 

Figura 5.2 – Ensaio com potenciostato realizado com o lixiviado do aterro BR/RJ 01. 

 

                              

Já no ensaio antes descrito, na célula com o lixiviado, ocorreu uma intensa formação 

de escuma no meio reacional, com presença de flocos flotados, o que está 

intimamente ligado ao processo eletrolítico em questão.  As Figuras 5.3 e 5.4 mostram 

o ataque corrosivo nas placas de alumínio nos ensaios com o lixiviado em questão. 
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Figura 5.3 - Ataque corrosivo na placa de Al no ensaio com lixiviado. 

 

 

              

 

Figura 5.4 - Ataque corrosivo por “pitting”, na placa de Al no ensaio com lixiviado. 

 

 

 

Os ensaios preliminares mostraram que o ataque corrosivo causado pelo lixiviado do 

aterro BR/RJ 01 foi por “pitting” e mais agressivo do que aquele observado nos 

ensaios com NaCl. Outro ponto importante foi a intensa formação de escuma, com a 

flotação dos coágulos formados, contendo sólidos do lixiviado. No ensaio com 

aumento na tensão de varredura do potenciostato (- 4 a 4 V), portanto com uma maior 

corrente elétrica e maior densidade de corrente, ocorreu uma intensa precipitação de 

hidróxidos com sólidos no ânodo de alumínio, o que impediu o prosseguimento do 
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processo reacional com o potenciostato, como pode ser verificado nos resultados 

mostrados na Figura 5.5. 

 

Figura 5.5 - Imagens mostrando a precipitação nas placas dos eletrodos nos ensaios. 

 

(a)  Precipitação forte na placa com 
varredura de -4 a +4 V. 

  
(b)  Ausência de precipitação na placa 

com varredura de -2 a +2V. 

 

 
Depois do melhor entendimento sobre o processo de eletrocoagulação-eletroflotação 

aplicado a lixiviados, utilizando a célula eletrolítica e ensaios com o potenciostato, 

principalmente quanto à tensão de varredura/corrente elétrica (densidade de corrente) 

e suas influências na precipitação dos hidróxidos, assim como as dificuldades 

envolvidas devido à alta concentração de sólidos no lixiviado e intensa formação de 

coágulos, foram obtidos os dados utilizando o alumínio como ânodo e cátodo 

mostradas nas Figuras 5.6 e 5.7. 

 

Figura 5.6 – Curva dos estudos preliminares com lixiviado em varredura de -2 a +2 V 

com o Al como cátodo.  

 
           Fonte: Adaptado dos dados obtidos com o programa IVIUM (curva de polarização potenciostática). 
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Figura 5.7 – Curva dos estudos preliminares com lixiviado em varredura de -2 a +2 V 

com o Al como ânodo. 

 

          Fonte: Adaptado dos dados obtidos com o programa IVIUM (curva de polarização potenciostática). 

                    
 

Considerando-se os estudos preliminares com o potenciostato e as células Al - 

lixiviado, chegou-se à conclusão que densidades de corrente acima de 40 A/m2 

(informação obtida durante os ensaios com o potenciostato e verificação da formação 

de precipitados nos eletrodos) podem gerar intensa precipitação de hidróxidos nos 

eletrodos, levando à alguma dificuldade na continuidade do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação, devido à maior resistividade do precipitado formado e 

fixado ao ânodo, porém ainda sendo viável o processo de eletrocoagulação-

eletroflotação, mesmo com o aumento das resistências, devido a alterações no meio 

reacional e aos depósitos nos eletrodos.   

 

Concluiu-se ainda que densidades de corrente acima de 350 A/m2 inviabilizam 

completamente o processo de eletrocoagulação-eletroflotação, devido à precipitação 

muito intensa dos hidróxidos no ânodo, gerando uma alta resistividade e impedindo a 

evolução do processo de eletrocoagulação-eletroflotação, assim como possível 

geração de entupimentos junto aos eletrodos, caso seja utilizado pequeno 

espaçamento, “gap”, entre os mesmos.  Nos ensaios com o potenciostato, utilizando 

os eletrodos de Al e lixiviado, foi possível avaliar o estado dos eletrodos, com uso de 

microscopia eletrônica de varredura com espectroscopia por dispersão de energia 

(MEV - EDS).  Esse equipamento foi utilizado nesse caso para avaliar os precipitados 

formados nos eletrodos e quais os elementos químicos do meio reacional ficaram 

aderidos aos eletrodos.   As Figuras 5.8 a 5.12 mostram os resultados observados por 
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meio de MEV - EDS para avaliação da precipitação nos eletrodos, em grande parte 

oriunda dos hidróxidos de alumínio, com alguns casos de carbono no cátodo/ânodo, o 

que leva a se pensar em altas condições de precipitação de carbonatos nos mesmos.   

 

A avaliação dos precipitados nos eletrodos do sistema também permitiu observar 

cristais durante o processo de eletrocoagulação-eletroflotação, assim como metais tais 

como cobre, ferro e níquel, além do alumínio. O cloreto também é uma constante o 

que mostra o ataque típico desse íon aos eletrodos em meio aquoso. 

 

Figura 5.8 – Superfície do ânodo e cátodo de Al ampliada pelo MEV. 

 

 

(a) Superfície do ânodo de Al (MEV imagem 

ampliada 100X).                             

 

(b) Superfície do ânodo de Al (MEV imagem 

ampliada 300X). 

 

 

(c) Superfície do cátodo de Al (MEV imagem 

ampliada 100X). 

  

(d) Superfície do cátodo de Al (MEV imagem 

ampliada 300X).                   

 

 

 

 

 



 

168 

 

Figura 5.9 - Imagem do ânodo, com escolha das superfícies a serem avaliadas (EDS). 

 

  

Figura 5.10 - Compostos característicos do processo no ânodo de alumínio (EDS) 

no fim do teste com potenciostato. 

 

 

(a)  Informação sobre os átomos no ânodo (EDS) ponto 1. 

 

 

 
 

(b) Informação sobre os átomos no ânodo (EDS) ponto 2. 

Nome da imagem: 01 VR 300x  

Tensão de aceleração: 20.0 kV 

Ampliação: 300 X 
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Figura 5.11 - Compostos característicos do processo no ânodo de alumínio (EDS) no 

fim do teste com potenciostato. 

  

 

(c)  Informação sobre os átomos no ânodo (EDS) ponto 3.  

 

 

(d)  Informação sobre os átomos no ânodo (EDS) ponto 4.  

 

 

Figura 5.12 - Imagem do cátodo, com escolha das partes a serem avaliadas (EDS). 

      

 

Nome da imagem: 01A VR 300x 

Tensão de aceleração: 20.0 kV 

Aumento: 300 X 
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Figura 5.13 - Compostos característicos do processo no cátodo de alumínio (EDS) no 

fim do teste com potenciostato. 

 

 

 

(a) informação sobre os átomos no cátodo (EDS) ponto 1. 

 

 

(b) informação sobre os átomos no cátodo (EDS) ponto 2. 

 

 

(c) informação sobre os átomos no cátodo (EDS) ponto 3. 
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5.2.2 Resultados dos ensaios preliminares do processo de eletrocoagulação-

eletroflotação aplicados ao lixiviado BR/RJ 01, com eletrodos de Al e densidade 

de corrente de 22,5 A/m2 (ENSAIOS P 01 e P 02). 

 

Os ensaios preliminares foram executados com uma fonte de corrente contínua de 3,0 

ampères e densidade de corrente de 22,5 A/m2. Durante o processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação, ocorreu a liberação do agente coagulante das placas 

do eletrodo não inerte, nesse caso os ânodos de Al, e consequentemente ocorreu a 

coagulação do material em suspensão e parte do material dissolvido. Iniciando-se os 

ensaios preliminares, já se observou a formação de coágulos/flocos, sendo possível 

distinguir claramente as camadas de material flotado sobre as placas do ânodo (+), 

devido à formação do coagulante/floculante hidróxido de alumínio e as bolhas de gás 

hidrogênio sobre as placas do cátodo (-), conforme mostrado na Figura 5.14. 

 

Figura 5.14 – Processo de eletrocoagulação-eletroflotação no primeiro ensaio 

preliminar. 

 
    (a) Processo em andamento. 

 
 (b) Diferenciação dos eletrodos. 

 

 

Durante a primeira hora desse ensaio inicial, já ocorreu uma flotação significativa de 

material, fincando clara a área de atuação do ânodo e cátodo no processo, como 

ilustrado na figura 5.14 b, sendo que nessa figura o local onde não há uma coluna de 

gases é especificamente o ânodo e o local onde aparece uma coluna de gases é o 

cátodo.  

 

A Figura 5.15 ilustra o início do processo até as sete horas de ensaio. Pode-se 

observar a clarificação do lixiviado, sendo percebida visualmente. 
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Figura 5.15 – Ciclo do processo do início do processo até as sete horas de ensaio. 

 
(a) Início de ensaio com lixiviado. 

  
       (b) Uma hora de ensaio. 

   

 
(c) Duas horas de ensaio. 

 
(d) Três horas de ensaio. 

 
(e) Quatro horas de ensaio. 

 
(f) Cinco horas de ensaio. 

 
 (g) Seis horas de ensaio. 

 
(h) Sete horas de ensaio. 
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Após 12 h de ensaio, observou-se uma quantidade significativa de precipitado 

sedimentado no fundo do reator e uma grande viscosidade do fluido do reator, devido 

à grande quantidade de hidróxido gerada no meio reacional, porém não flotada. Após 

18 horas, o ensaio foi interrompido, pois, a geração de hidróxidos tornou inviável a 

continuação do processo de eletrocoagulação-eletroflotação em batelada em função 

da alta viscosidade do meio, da grande quantidade de precipitado gerada e da menor 

formação de bolhas de gás.  Em escala real esses problemas são minimizados, pois a 

escuma flotada é removida e o lodo sedimentado pode ser removido por “air lift”, por 

exemplo.  

 

A Figura 5.16 mostra as condições do reator de eletrocoagulação-eletroflotação com 

12 e 18 horas de ensaio, respectivamente.  A partir de 12 horas, o ensaio ficou 

inviabilizado, como antes comentado, sendo considerado como válidas as primeiras 

doze horas de experimento. Nos ensaios preliminares de eletrocoagulação-

eletroflotação, com eletrodos de alumínio, verificou-se que com aplicação da 

densidade de corrente de 22,5 A/m2, o tempo de reação do meio reacional ficou 

limitado a menos de 12 h em função da alta viscosidade do meio e baixa reatividade. 

De fato, o ganho de eficiência de seis para doze horas foi desprezível.   

 

A tabela 5.4 mostras os dados do primeiro ensaio preliminar. 

 

Figura 5.16 – Condições do reator de eletrocoagulação-eletroflotação com 12 e 18 

horas. 

 

 
(a) Décima segunda hora de ensaio. 

 
(b) Décima oitava hora de ensaio. 
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Tabela 5.4 - Dados relativos ao ensaio preliminar realizado (ENSAIO P 01). 

 

   
A Figura 5.17 ilustra os levantamentos nessa primeira fase e seguintes, com a coleta 

das amostras durante o processo. 

 

Figura 5.17 – Coleta das amostras durante o processo eletrocoagulação-

eletroflotação. 

 
(a) Frascos dos ensaios a cada hora. 

 
(b) Análise dos ensaios a cada hora. 

 

  
     (c) Ensaio em funcionamento. 

  
     (d) Coleta da amostras nos testes. 
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Nesse ensaio preliminar, verificou-se que com a densidade de corrente de 22,5 A/m2, 

a eficiência do processo de eletrocoagulação-eletroflotação após 6 h de ensaio se 

manteve praticamente constante. A pequena variação da condutividade ocorreu em 

função da remoção dos coágulos de hidróxidos formados com a remoção de 

hidróxidos de metais e outros poluentes, assim como alguns sais dissolvidos, como 

pode ser verificado na análise da escuma flotada, informada na Tabela 5.5.   A tensão 

mostrou pouca variação, sendo essa variação relacionada às alterações nas 

resistências do meio reacional e outras resistências envolvidas no processo, tais como 

aquelas devido a precipitados, passivação etc. O pH aumentou principalmente devido 

à formação dos hidróxidos. A partir desses dados, foi elaborado o gráfico ilustrado na 

Figura 5.18. 

   

Tabela 5.5 - Especiação da escuma flotada e lodo decantado (ENSAIO P 01). 

Poluente 
Lixiviado bruto 

(mg/L) 
Escuma flotada 

(mg/L) 
Lodo decantado 

(mg/L) 

Al N.D. 1.429 15.300 

Ca 48,2 6,3 N.D. 

K 764,0 795,0 1.474,0 

Mg 81,0 34,4 173,0 

Mn 0,40 0,80 7,0 

Na 913,0 956,0 1.720,0 

Ni 0,20 0,20 1,7 

Zn 0,10 0,70 6,2 

Cr total 0,60 0,60 6,8 

Fe solúvel 10,8 9,20 119,0 

                     N.D. = Não detectável. 
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Figura 5.18 – Variação da DQO e eficiência de remoção no primeiro ensaio preliminar 
(ENSAIO P 01). 

 

 

 

 

Nesse ensaio o aumento da temperatura do meio reacional em 3,5°C e a formação de 

hidróxidos não influenciou os resultados da remoção da DQO como pode ser 

verificado no gráfico da Figura 5.18 anterior.  A remoção da DQO com o tempo foi de 

aproximadamente de 8,70 gramas da DQO em 12 horas, sendo o consumo de energia 

de 4,59 Wh/g DQO e 6,70 KWh/m3 efluente.  A eficiência máxima de remoção da DQO 

foi de 52%, sendo um dado reportado em vários ensaios com lixiviados de aterros 

estabilizados (ILHAN et al., 2008; LABANOWSKIA et al., 2010; ORKUN & KULEYIN, 

2012; RICORDEL & DJELAL, 2014). 

 

Foi realizado ainda um segundo ensaio preliminar com densidade de corrente de 22,5 

A/m2 para confirmação dos resultados em relação à remoção da DQO, mas 

considerando o intervalo de tempo até 9 horas de ensaio para avaliar e confirmar os 

dados obtidos no primeiro ensaio.   

 

A Figura 5.19 ilustra os valores encontrados nesse segundo ensaio com densidade de 

corrente de 22,5 A/m2. 
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Figura 5.19 – Variação da DQO e eficiência de remoção no segundo ensaio preliminar 
(ENSAIO P 02). 

 
                     

 

Nesse ensaio o aumento da temperatura do meio reacional foi de 4,0°C e a formação 

de hidróxidos também não influenciou os resultados da remoção da DQO como pode 

ser verificado no gráfico da Figura 5.19 anterior.   A remoção da DQO com o tempo foi 

de aproximadamente de 8,76 gramas da DQO em 9 horas, sendo o consumo de 

energia de 3,44 Wh/g DQO e 5,02 KWh/m3 efluente.  A eficiência máxima foi de 54%, 

sendo também um dado reportado em vários ensaios com lixiviados de aterros 

estabilizados (ILHAN et al., 2008; LABANOWSKIA et al., 2010; ORKUN & KULEYIN, 

2012; RICORDEL & DJELAL, 2014). 

 

Após os ensaios preliminares de eletrocoagulação-eletroflotação com o uso dos 

eletrodos de alumínio, verificou-se deposição de material na superfície das placas de 

alumínio do ânodo, principalmente devido à liberação de íons Al3+ nesses eletrodos. 

Os íons liberados, em geral, são hidratados quando formados em meio aquoso, 

gerando os hidróxidos de alumínio que coagulam e formam flocos, aglutinando os 

poluentes em suspensão e parte do material aderido na superfície da placa até 

atingirem tamanho para que sejam flotados e carreados pelo gás.   

 

Foi constatado ainda um leve escurecimento na superfície das placas dos cátodos, 

possivelmente devido à formação de aluminatos sobre as mesmas, indicando uma 
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possível passivação. Mesmo durante os ensaios preliminares, porém, não foi 

interrompida a formação dos flocos e a geração de bolhas de gás se manteve, sendo 

nessa etapa final com menor quantidade de bolhas.  A Figura 5.20 mostra, a olho nu, o 

estado dos eletrodos após os ensaios. 

  

Figura 5.20 - Estado dos eletrodos após os ensaios. 

  
(a) Ânodo após os ensaios. 

  
(b) Cátodo após os ensaios. 

 

 

Para avaliação da superfície das placas de alumínio do ânodo antes e depois do 

processo eletrolítico, utilizou-se o microscópio óptico, avaliando assim a degradação 

ocorrida no ânodo.  A Figura 5.21 mostra a placa de alumínio do ânodo antes do 

processo de eletrocoagulação-eletroflotação, estando as ranhuras apresentadas no 

metal, relacionadas com o processo de polimento das placas.  A Figura 5.21 mostra 

ainda o desgaste da placa do ânodo após os ensaios, devido à liberação de Al3+.  

 

Figura 5.21 - Placa de alumínio do ânodo antes e depois do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação. 

 
(a) Superfície do ânodo de alumínio antes    
     do ensaio - (400 X). 

  
(b) Superfície do ânodo de alumínio 

depois do ensaio - (400 X). 
 

 

A Figura 5.22 mostra a deposição de material coagulado no ânodo após nove horas de 

eletrocoagulação-eletroflotação e detalha o escurecimento do cátodo ocorrido após 
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esse mesmo período de tempo, ambas obtidas por meio de microscopia eletrônica de 

varredura. 

 

Figura 5.22 - Mostra a superfície do ânodo e cátodo após nove horas de 

eletrocoagulação-eletroflotação. 

 
(a) Superfície no ânodo de Al após o 

ensaio - (MEV 200 X). 

 
(b) Superfície do cátodo do Al após o 

ensaio - (MEV 200 X). 
 

 

Estudos de curvas de polarização anódica do eletrodo de alumínio, indicam a 

possibilidade de passivação do cátodo de alumínio, caso a região próxima ao eletrodo 

contenha excesso de íons OH
-

, fazendo com que a superfície seja atacada por esses 

ânions, promovendo a formação de filme passivo (CRESPILHO e REZENDE, 2004) 

conforme mostrado nas reações a seguir.  

 

H
2
O + e

- 

→ ½ H
2 
+ OH

-

 

Al + OH
- 

+ H
2
O → AlO

2

-  

+  3/2 H
2
 

 

O escurecimento do cátodo pode ser atribuído à passivação em razão do pH alcalino 

conforme as reações (Eq. 5.1) e (Eq. 5.2), com a formação de aluminato. 

 

Os ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação foram encerrados nessa etapa 

preliminar e iniciados os ensaios com variação da densidade de corrente 

(principalmente com maior corrente elétrica), utilizando o lixiviado do aterro BR/RJ 01 

e dessa forma avaliando o impacto dessa variável no processo de eletrocoagulação-

eletroflotação. Foram também realizados ensaios com o lixiviado concentrado do 

aterro BR/RJ 02. 

 

 

(Eq. 5.1) 

(Eq. 5.2) 
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5.2.3 Ensaios do processo de eletrocoagulação-eletroflotação com lixiviado do 

aterro BR/RJ 01, com variação da densidade de corrente. 

 

Após os ensaios preliminares com o lixiviado do aterro BR/RJ 01, foi realizada mais 

amostragens, em época de seca, para dar continuidade aos ensaios de tratamento do 

lixiviado por processo de eletrocoagulação-eletroflotação com eletrodo de alumínio em 

reator de bancada em batelada. Nos ensaios preliminares, foi utilizada corrente 

elétrica de 3,0 ampères.  Nesses ensaios sequenciais, foram testadas as correntes 

elétricas de 6,0 e 9,0 ampères, equivalendo aproximadamente a densidades de 

corrente com o dobro e o tripulo da densidade de corrente inicial. O objetivo desses 

ensaios foi avaliar o comportamento de um mesmo lixiviado frente a variações na 

densidade de corrente e tempo de reação, tendo como expectativa a obtenção de 

maior eficiência com uso de maiores densidades de corrente, porém avaliando o efeito 

da maior densidade de corrente sobre a temperatura do meio reacional. A seguir são 

mostrados os resultados dos estudos dessa segunda etapa. 

 

5.2.3.1 Primeiro ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação com lixiviado do 

aterro BR/RJ 01, com 6,0 ampères e densidade de corrente de 43,87 A/m2 

(ENSAIO 01). 

  

As Figuras 5.23 e 5.24 ilustram o primeiro ensaio do processo de eletrocoagulação-

eletroflotação em batelada para tratamento do lixiviado em questão, com corrente 

elétrica de 6,0 A e densidade de corrente 43,87 A/m2. 

 
Figura 5.23 – Ilustração da conexão no eletrodo de Al e as conexões completas no 

reator do ENSAIO 01. 
 

 
(a)  Eletrodo e conexão. 

 
(b)  Reator antes do ensaios. 
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Figura 5.24 – Ilustração do primeiro ensaio do processo de eletrocoagulação-
eletroflotação. 

 

 

(a)  Reator no início do ensaio. 

 

(b)  Reator com 1,0 h de ensaio. 

 

(c)  Reator com 2,0 h de ensaio. 

 

  (c)  Reator com 2,0 h de ensaio - lado. 

  
 

(d) Reator com 3,0 h de ensaio. 

 
 

(d) Reator com 3,0 h de ensaio - lado. 
 

 

(e)  Reator com 5,0 h de ensaio. 

 

(e)  Reator com 5,0 h de ensaio – lado. 

 

A Tabela 5.6 mostra o resumo dos dados levantados nos estudos de tratamento do 

lixiviado do aterro BR/RJ 01, com 6,0 ampères de corrente e densidade de corrente de 

43,87 A/m2. 
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Tabela 5.6 - Dados do primeiro ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação (ENSAIO 

01). 

 

 

Nos ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação em questão com densidade de 

corrente 43,87 A/m2, maior portanto que a aplicada aos ensaios preliminares, foi 

verificada uma redução no tempo de reação de 9,0 horas para 4,0 a 5,0 horas, para 

uma eficiência de remoção da DQO similar, sendo essa redução importante, devido ao 

impacto nas dimensões do tanque de eletrocoagulação-eletroflotação em escala real, 

mesmo com um maior consumo energético e ainda por oferecer uma maior remoção 

da DQO com o tempo, com remoção de aproximadamente de 8,85 gramas da DQO 

em 5 horas.  O consumo de energia de 11,68 Wh/g DQO e 17,23 KWh/m3 efluente. O 

lodo (escuma gerada no processo) flotado era coletado no final do processo e pesado 

úmido e seco depois de 24 horas em estufa, para avaliação dos teores de sólidos totais 

e teor de água no lodo, também chamado de escuma. 

 

Nesse ensaio o aumento da temperatura do meio reacional foi de 10,0°C e a formação de 

hidróxidos mostrou influência nos resultados da remoção da DQO como pode ser 

verificado na Tabela 5.6 anterior, com um pequeno aumento da DQO na parte final do 

processo.  A eficiência máxima foi de 58,2%, sendo um dado também reportado em 

vários ensaios com lixiviados de aterros estabilizados (ILHAN et al., 2008; 

LABANOWSKIA et al., 2010; ORKUN & KULEYIN, 2012; RICORDEL & DJELAL, 2014). 

 

O valor de pH ao longo do processo de eletrocoagulação-eletroflotação, com o uso de 

eletrodos de alumínio, confirmou a tendência de aumento, chegando a valores acima 
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de 9,0.  Esse fato certamente pode ser benéfico em sistemas em escala real no 

tratamento de lixiviado de aterro, devido à necessidade de aumento do pH para que 

seja removida a amônia por processo de “stripping” em plantas tal como realizado no 

aterro de Caieiras em São Paulo e muitos outros. A remoção da amônia por processo 

de “stripping” é realizada para reduzir a toxicidade do lixiviado. A condutividade 

mostrou um leve decréscimo, em função da remoção de poluentes e arraste desses 

poluentes, inclusive metais pesados, em conjunto com os flocos de hidróxido de 

metais e outros sólidos dissolvidos, como ocorrido nos ensaios preliminares. A 

corrente se manteve constante e a tensão variou de acordo com a resistência do meio 

reacional.   

 

A temperatura do laboratório variou de 26 a 28 °C, como pode ser observado na tabela 

5.6, sendo que a temperatura do reator teve um aumento em 10°C durante as cinco 

horas de ensaios, mostrando a necessidade de se levar em conta esse parâmetro nos 

ensaios e projetos de eletro-reatores. Tal necessidade já é conhecida em plantas 

reais. No aterro BR/RJ 02, no início da operação do reator eletrolítico, construído em 

poliéster reforçado com fibra de vidro (PRFV), o mesmo mostrou um aumento muito 

grande da temperatura do meio reacional ficando quente, a ponto de quase chegar a 

temperatura de ebulição do fluido em seu conteúdo, que consistia em efluente 

concentrado da nano filtração após o polimento do lixiviado, apresentando forte 

emanação de vapores, o que levou a sua desativação.   

 

A maior temperatura no meio reacional tem influência na remoção da DQO, devido a 

solubilização do lodo (escuma) flotado como já comentado, com um aumento na 

concentração da DQO no final do processo e uma queda em sua remoção.  A maior 

formação de hidróxidos no final do processo também tem influência na menor 

eficiência de remoção da DQO na última hora do ensaio, porém em escala real e 

sistema contínuo esse aumento e acúmulo de hidróxidos não ocorre, sendo essa 

influência pouco importante. A influência da temperatura não tem sido considerada 

como importante, porém tem grande importância nos estudos para uma ampliação de 

escala do processo. Certamente esse aquecimento do reator deve ser levado em 

consideração, pois o aumento da densidade de corrente pode levar a um problema 

grave em escala real, caso não seja removida a carga térmica gerada com a maior 

densidade de corrente. Pode ocorrer uma redução na eficiência de remoção da DQO 

também. Outro ponto importante é que o aumento da densidade de corrente reduz o 

tempo reação do sistema de tratamento, porém não aumenta significativamente a 
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remoção da DQO, ocorrendo um gasto maior de energia sem necessidade e essa 

energia em excesso se transformada em calor. 

 

A turbidez inicialmente reduziu, porém ao longo o processo reacional foi aumentando 

em função do aumento dos flocos de hidróxidos gerados no meio reacional, sendo que 

para a realização das análises, as amostras eram deixadas na câmara fria por até 24 

horas para minimizar os hidróxidos em suspensão, principalmente quanto às amostras 

nas últimas horas de reação. A eficiência de remoção da DQO ficou entre 54 e 58%, 

não tendo mostrado um aumento significativo com a duplicação da densidade de 

corrente, porém a redução no tempo de reação foi o ponto positivo com o aumento da 

densidade de corrente e ainda a remoção de maior quantidade de matéria orgânica 

com o tempo menor (maior taxa de remoção de carga orgânica). O tempo de reação 

praticamente foi reduzido pela metade com a duplicação da densidade de corrente. A 

densidade de corrente maior, porém, gerou um maior consumo de energia. A 

avaliação da variação da temperatura do meio reacional e sua influência no processo 

de eletrocoagulação-eletroflotação não tem sido avaliada nos vários estudos 

pesquisados. 

 

Foi avaliado o teor de sólidos e água na escuma flotada nesse primeiro ensaio e 

verificou-se um maior espessamento que o esperado dessa escuma, sendo, porém, 

essa informação ainda não registrada em trabalhos publicados, apenas comentado 

(LAI et al., 2004; MEUNIER et al., 2006; CHOU et al., 2011; RICORDEL & DJELAL, 

2014).  O teor de H2O foi de 6,25 %, ou seja, o teor de sólidos suspensos foi acima de 

93%, valor esse muito superior àqueles obtidos com a decantação de lodos oriundos 

do tratamento físico-químico que, em geral, chegam a uma faixa de até 15% de 

sólidos (ECKENFELDER, 2000; METCALF & EDDY, 2003). Na literatura não se 

avaliou ainda o espessamento da escumo flotada, apenas ocorreram uns poucos 

comentários.  

 

Essa informação sobre o espessamento da escuma ou lodo flotado, se revela ser um 

dado novo no contexto referente ao tratamento de lixiviados e ainda muito importante 

para estimular as empresas que possuem aterros, a aplicarem o processo eletrolítico 

em seus aterros, pois a escuma ou lodo flotado tem uma boa consistência não 

necessitando de espessamento posterior, pois o nível e espessamento que se tem 

nessa escuma ou lodo flotado é suficiente para que o lodo possa enviado para 

disposição em aterro sem necessidade de tratamentos adicionais (ECKENFELDER, 
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2000; METCALF & EDDY, 2003). As Figuras 5.25 a Figura 5.29 mostram os resultados 

obtidos no primeiro ensaio. 

Figura 5.25 - Variação da condutividade e pH no ENSAIO 01. 

 

 
Figura 5.26 - Variação da corrente e tensão no ENSAIO 01. 
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Figura 5.27 - Variação da temperatura ambiente e do reator no ENSAIO 01. 

 

 
 

Figura 5.28 - Variação da DQO e turbidez no ENSAIO 01. 
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Figura 5.29 – Variação da DQO e sua eficiência de remoção no ENSAIO 01. 

 
 
 

Quanto às condições dos eletrodos, a Figura 5.30 mostra o comportamento do cátodo 

e ânodo de alumínio nesse primeiro ensaio. 

 

Figura 5.30 – Superfície do Cátodo e Ânodo no fim do ENSAIO 01. 

(a) Cátodo (b) Ânodo 

 

Avaliou-se o estado dos eletrodos no final do ensaio com uso do microscópio 

eletrônico de varredura (MEV). Na Figura 5.31 são mostradas as micrografias 

eletrônicas para o primeiro ensaio realizado.  Não foi possível fazer o levantamento 

dos átomos superficiais com EDS, devido ao equipamento estar em manutenção, 
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porém pelas micrografias fica claro um pequeno ataque corrosivo ao cátodo, assim 

com um grande ataque ao ânodo, com forte geração de hidróxidos. 

Figura 5.31 - Superfícies do ânodo e cátodo ampliadas no fim do ENSAIO 01. 

 

(a) Superfície do ânodo de Al (MEV 

imagem ampliada 100X). 

 

(b) Superfície do cátodo de Al (MEV      

     imagem ampliada 100X). 

 

(c) Superfície do ânodo de Alumínio   

     (MEV imagem ampliada 200X). 

 

(d) Superfície do cátodo de Al (MEV  

      imagem ampliada 200X).                   

 

(e) Superfície do ânodo de Al (MEV  

      imagem ampliada 500X).                 

 

(f) Superfície do cátodo de Al (MEV  

     imagem ampliada 250X).             
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5.2.3.2 Segundo ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação com lixiviado do 

aterro BR/RJ 01, com 6,0 ampères e densidade de corrente de 43,87 A/m2 

(ENSAIO 02). 

 

As Figuras 5.32 e 5.33 ilustram o segundo ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação 

em batelada para tratamento do lixiviado do aterro BR/RJ 01, com corrente elétrica de 

6,0 ampères e densidade de corrente de 43,87 A/m2. 

 

Figura 5.32 – Ilustração da fase inicial do segundo ensaio de eletrocoagulação-
eletroflotação (ENSAIO 02). 

 

 
(a) Eletrodo e conexão. 

  
(b) Reator no início do ensaio. 
 

 
(c)  Reator no início do ensaio. 

  
(d) Reator no início do ensaio. 
 

 
(e) Reator com 1 h de ensaio.             
 

 
(f) Reator com 1 h de ensaio.   
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Figura 5.33 – Ilustração da fase final do segundo ensaio de eletrocoagulação-
eletroflotação (ENSAIO 02).  

 

 (a) Reator com 3 h de ensaio. 
 

(b) Reator com 3 h de ensaio.    
 
 

 (c) Reator com 4 h de ensaio.             
 

 (d) Reator com 4 h de ensaio.      
 
 

 (e) Reator com 5 h de ensaio.              (f) Reator com 5 h de ensaio.      
 
 
 
A tabela 5.7 mostra o resumo dos dados obtidos no tratamento do lixiviado do aterro 

BR/RJ 01, por eletrocoagulação-eletroflotação, com 6,0 ampères de corrente elétrica e 

densidade de corrente de 43,87 A/m2 em um segundo ensaio similar ao primeiro.  

Esse segundo ensaio com as mesmas condições do primeiro, teve como objetivo a 

confirmação dos dados obtidos no primeiro ensaio, mostrando, porém, variações 

importantes nos dados obtidos. 
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Tabela 5.7 – Dados do segundo ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação (ENSAIO 

02). 

 

 

Nesse segundo ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação, repetindo a mesma 

densidade de corrente do experimento anterior, ou seja, 43,87 A/m2, foi verificada mais 

uma vez a redução no tempo de reação de 9,0 horas para 4,0 a 5,0 horas, para se 

obter eficiência de remoção da DQO um pouco menor, porém próxima daquela obtida 

nos ensaios preliminares em que se utilizou praticamente metade da densidade de 

corrente, o que leva somente a uma maior taxa de remoção de carga orgânica em 

função do tempo de reação menor. Como pode ser observado, a eficiência de 

remoção da DQO foi menor que aquela obtida no ensaio anterior, com valores de 

eficiência de remoção de aproximadamente 43 a 48%, sendo importante lembrar que o 

aumento da densidade de corrente reduz o tempo reação do sistema de tratamento, 

porém ocorre um maior gasto de energia sem necessidade e essa energia em excesso 

se transformada em calor, assim como não ocorre aumento significativo na eficiência 

de remoção da DQO.  TEZCAN UN & ODUNCU, (2014), usando eletrodos de Al no 

tratamento de lixiviados obteveram uma remoção da DQO de 57%, com aplicação de 

densidade de corrente de 750 A/m2.   YADAV & DIKSHIT (2017), também utilizando 

eletrodos de Al no tratamento de lixiviados, obtiveram uma eficiência de 47% de 

remoção da DQO com densidade de corrente de 466 A/m2.  Esses dados e outros 

corroboram o verificado no estudo em questão, ou seja, o aumento da densidade de 

corrente acime de certo limite não aumenta o eficiência de remoção da DQO de 
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aterros estabilizados e sim reduz o tempo de reação, porém com almento nocivo da 

temperatura do meio reacional. 

 

 A remoção da DQO com o tempo foi aproximadamente de 7,68 gramas da DQO em 5 

horas, sendo o consumo de energia de 15,84 Wh/g DQO e 20,27 KWh/m3 efluente. O 

lodo (escuma gerada no processo) flotado não foi coletado nesse ensaio.  A eficiência 

máxima de remoção da DQO foi de 48,0%, sendo um dado também reportado em 

vários ensaios com lixiviados de aterros estabilizados (ILHAN et al., 2008; 

LABANOWSKIA et al., 2010; TOP et al, 2011; ORKUN & KULEYIN, 2012; RICORDEL & 

DJELAL, 2014; TEZCAN UN & ODUNCU, 2014; YADAV & DIKSHIT, 2017). O valor de 

pH ao longo do processo de eletrocoagulação-eletroflotação chegou a 9,4, por 

influência dos hidróxidos no meio reacional. A condutividade mostrou variações 

similares àquela do ensaio anterior.  A corrente e a tensão do processo mantiveram o 

mesmo comportamento que o ensaio anterior.  Nesse ensaio o aumento da temperatura 

do meio reacional foi de 8°C durante as cinco horas de ensaios, confirmando ser uma 

variável importante para o processo.  Esse aumento da temperatura gera solubilização 

do lodo (ou escuma) flotado e acúmulo de hidróxidos, mostrando influência nos 

resultados da remoção da DQO como pode ser verificado na Tabela 5.7 anterior, com 

um pequeno aumento da DQO na parte final do processo. A temperatura do 

laboratório onde foi realizado o ensaio, variou de 22 a 24°C, mostrando que o aumento 

da temperatura do reator de 8°C teve como influência a maior perda de energia no 

processo. Essa influência da temperatura não tem sido considerada como importante 

até o momento nos artigos pesquisados, porém tem grande importância em todo o 

processo.  Um importante dado que foi notado nesse segundo ensaio, com a mesma 

densidade de corrente que o primeiro ensaio, e que o diferenciou em relação ao 

primeiro ensaio, foi a menor remoção da DQO, porém o erro na determinação da DQO 

pode chegar a valores maiores que 10% (APHA, et al., 2017) e considerando os outros 

erros envolvidos essa variação pode ser entendida como relacionada a determinação 

do parâmetro e os erros inerentes ao processo de eletrocoagulação-eletroflotação, 

sendo considerado um desvio de até 10% dentro de um comportamento esperado. A 

remoção da DQO não mostrou um aumento significativo com acréscimo da densidade 

de corrente, como ocorrido no primeiro ensaio. A turbidez inicialmente reduziu, porém 

ao longo o processo reacional foi aumentando em função do aumento dos flocos de 

hidróxidos gerados no meio reacional. O tempo de reação praticamente foi reduzido 

pela metade com a duplicação da densidade de corrente. A densidade de corrente 

maior, porém, gerou um maior consumo de energia. A avaliação do aumento da 

temperatura do meio reacional e sua influência no processo de eletrocoagulação-
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eletroflotação tem sido negligenciada nos diversos estudos.  As Figuras 5.34 a 5.38 

mostram os resultados obtidos no segundo ensaio. 

 

 

Figura 5.34 - Variação da condutividade e pH no ENSAIO 02. 

 

                    
Figura 5.35 - Variação da corrente e tensão no ENSAIO 02. 
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Figura 5.36 - Variação da temperatura ambiente e do reator no ENSAIO 02. 
                                  

 

 

Figura 5.37 - Variação da DQO e turbidez no ENSAIO 02. 
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Figura 5.38 – Variação da DQO e sua eficiência de remoção no ENSAIO 02. 

 

 
 

 

Foi analisada a superfície dos eletrodos após os ensaios com uso do microscópio 

eletrônico de varredura, acoplado a espectroscopia por dispersão de energia (MEV-

EDS) para avaliar o estado dos eletrodos e também quais os elementos químicos que 

ficaram aderidos aos mesmos.  Os resultados estão ilustrados nas Figuras 5.39, 5.40 

e 5.41 a seguir.   

 

Na Figura 5.39 pode-se verificar a forte formação de flocos (lodo) nos ânodos em 

função da maior densidade de corrente o que leva a uma maior formação de flocos de 

hidróxidos, que em parte se precipitam no ânodo gerando uma crosta no fim do 

ensaio.  Na mesma figura também pode ser verificado o ataque ao cátodo, de acordo 

com as informações dos diversos autores já mencionados, o que impede uma 

avaliação correta da lei de Faraday, pois sempre indicará valores muito acima do 

esperado, quando se tem no meio reacional cloretos, que é o caso dos lixiviados. Nos 

levantamentos no microscópio eletrônico (MEV) com uso espectroscopia de energia 

dispersiva (EDS) foi verificado cloreto na superfície no metal, assim como alumínio, 

carbono, oxigênio, o que confirma o ataque corrosivo por “pitting” por cloretos na 

superfície do metal, assim como o carbono pode estar presente na forma de 

precipitados de carbonato, como pode ser verificado nas Figura 5.40 e 5.41. 
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Figura 5.39 - Superfícies do ânodo e cátodo ampliadas no fim do ENSAIO 02. 

 

(a) Superfície do ânodo de Al (MEV 

imagem ampliada 100X).   

  

(b) Superfície do ânodo de Al (MEV 

imagem ampliada 300X).    

 

 

(c) Superfície do cátodo de Al (MEV 

imagem ampliada 90X). 

 

              

 

(d) Superfície do cátodo de Al (MEV 

imagem ampliada 100X).      

 

Figura 5.40- Fotomicrografia do ânodo de alumínio no fim do ENSAIO 02 (EDS 

imagem ampliada 300X). 

 

 

Nome da imagem: 2T VR 300x  

Tensão de aceleração: 20.0 kV 

Aumento: 300X 
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Figura 5.41 - Compostos característicos do processo no ânodo de alumínio (EDS) no 

fim do ENSAIO 02. 

 

 

(a) Compostos característicos no ponto 01. 

 

 

(b) Compostos característicos no ponto 03. 

 

 

(c) Compostos característicos no ponto 04. 
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5.2.3.3 Terceiro ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação com lixiviado do 

aterro BR/RJ 01, com 6,0 ampères e densidade de corrente de 43,87 A/m2 

(ENSAIO 03). 

 

As Figuras 5.42 e 5.43 ilustram o terceiro ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação 

em batelada para tratamento do lixiviado do aterro BR/RJ 01, com corrente elétrica de 

6,0 ampères e densidade de corrente de 43,87 A/m2. 

 
Figuras 5.42 – Ilustração da fase inicial do terceiro ensaio de eletrocoagulação-

eletroflotação (ENSAIO 03). 
 

  

(a) Reator no início do ensaio. 

  

(b) Reator 0,5 h do ensaio. 

 

 

(c) Reator com 1 h do ensaio.     

 

(d) Reator com 1 h do ensaio. 

 

  

(e) Reator com 2 h do ensaio.    

  

(f) Reator com 2 h do ensaio. 
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Figura 5.43 – Ilustração da fase final do terceiro ensaio de eletrocoagulação-
eletroflotação (ENSAIO 03). 

 

 
       

A tabela 5.8 mostra o resumo dos dados obtidos no tratamento do lixiviado do aterro 

BR/RJ 01, por eletrocoagulação-eletroflotação, com corrente elétrica de 6,0 ampères e 

densidade de corrente de 43,87 A/m2 em um terceiro ensaio similar ao primeiro e 

segundo ensaios, para confirmação dos dados. 

           

           

                  

                    

 
(a) Reator com 3 h do ensaio.      

 

  
(b) Reator com 3 h do ensaio. 

 
(c) Reator com 5 h do ensaio. 

 
(d) Reator com 5 h do ensaio. 

 

  
(e) Reator com 6 h do ensaio 

 
(f) Reator com 6 h do ensaio. 

 

  
 (g) Amostras do ensaio.           

  
 (h)  Amostras do ensaio. 
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Tabela 5.8 – Dados do terceiro ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação (ENSAIO 

03). 

 

 

Nesse terceiro ensaio, com a mesma densidade de corrente utilizada no primeiro e 

segundo ensaios, ou seja, 43,87 A/m2, o dobro daquela utilizada nos ensaios 

preliminares, também foi verificado mais uma vez a redução no tempo de reação de 

9,0 horas para 4,0 a 5,0 horas, sendo em 5 horas obtida uma remoção da DQO de 

64%, ou seja, uma remoção muito próxima dos ensaios preliminares que utilizaram a 

metade da densidade de corrente, quando foi obtida eficiência de remoção da DQO 

maior que 50%. A faixa nos três ensaios com densidade de corrente de 43,87 A/m2  

ficou entre 48 e 64%, sendo essa faixa de remoção típica e reportada em vários 

ensaios com lixiviados de aterros estabilizados  (ILHAN et al., 2008; VELI et al., 2008; 

LABANOWSKIA et al., 2010; TOP et al, 2011; LI et al., 2011; BOUHEZILA et al., 2011; 

ORKUN & KULEYIN, 2012; RICORDEL & DJELAL, 2014; TEZCAN UN & ODUNCU, 

2014; YADAV & DIKSHIT, 2017).  Em aterros novos o lixiviado mostra maior eficiência 

de remoção da DQO que em lixiviados de aterros estabilizados em todos os processos 

aplicados.  A maior eficiência ocorreu em tempo de reação de 5 horas. Como pode ser 

verificado na Tabela 5.8 anterior, a eficiência de remoção da DQO foi maior que 

aquelas obtidas no primeiro e segundo ensaios, mesmo usando a mesma densidade 

de corrente (43,87 A/m2), possivelmente, devido às variações típicas da qualidade dos 

compostos componentes do lixiviado, que possuem várias variáveis influenciando, 

principalmente em função do aterro executar o processo de recirculação de lixiviado, 

podendo também estar relacionado ainda variações analíticas típicas da análise da 

DQO ou o sistema de tratamento em si.  A remoção da DQO com o tempo foi 

aproximadamente de 9,50 gramas da DQO em 6 horas, sendo o consumo de energia 
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de 16,90 Wh/g DQO e 26,75 KWh/m3 efluente. O valor do pH ao longo do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação com o uso de eletrodos de alumínio, mostrou mais 

uma vez uma tendência de aumento, chegando a valores acima de 9,0, mostrando a 

influência dos hidróxidos no meio reacional. A condutividade, que é um parâmetro 

muito importante para definição do uso do processo eletroquímico, manteve 

comportamento dento da normalidade, tendo um leve decréscimo, o que se acredita 

estar relacionado com a coagulação e remoção de compostos poluentes do lixiviado e 

o arraste dos coágulos contendo hidróxido sólidos dissolvidos. A corrente e tenção não 

tiveram variação significativa, acompanhando a variação da resistência do meio 

reacional.    

 

A temperatura do laboratório no qual foi realizado o experimento praticamente se 

manteve constante entre 22 e 24°C, porém uma alteração importante ocorreu na 

temperatura do reator, que teve um aumento de 11°C durante as seis horas de ensaio.  

Fica claro que para se aplicar densidades de corrente maiores, sempre haverá 

necessidade de resfriamento do reator eletroquímico e ainda que as perdas de energia 

serão maiores com influência na remoção dos poluentes, operabilidade do reator e 

ainda gasto energético desnecessário.  A turbidez incialmente foi reduzida, porém na 

continuidade da reação aumentou em função dos flocos de hidróxidos no meio 

reacional o que ocorreu na parte final dos ensaios, em função da maior concentração 

de alumínio no meio reacional e forte formação de hidróxidos. A remoção da DQO 

mostrou um aumento, como já comentado. Uma importante informação, que se 

percebeu nesse terceiro ensaio com a mesma corrente que o primeiro e segundo, que 

diferenciou esse terceiro ensaio dos anteriores, considerando que foi utilizada a 

mesma densidade de corrente que no primeiro e segundo ensaios, foi a maior 

remoção da DQO, também uma maior quantidade de hidróxido gerado no meio 

reacional e maior remoção de carga orgânica.  Nesse ensaio também foi avaliado o 

teor de sólidos totais e água na escuma flotada, verificando também um 

espessamento da escuma que possuía teor de H2O de 12,25%, ou seja, teor de 

sólidos totais acima de 87%, valor esse muito acima daqueles obtidos com a 

decantação de lodos físico-químicos embora menor que o obtido no primeiro e 

segundo ensaios. Mesmo com uma maior remoção da DQO, a escuma não se 

mostrou mais espessa que aquela dos primeiros ensaios, porém ainda muito mais 

seca que aquelas geradas em coagulação convencional (ECKENFELDER, 2000; 

METCALF & EDDY, 2003). A literatura fala muito pouco sobre esse espessamento do 

lodo (LAI et al., 2004; MEUNIER et al., 2006; CHOU et al., 2011; RICORDEL & 
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DJELAL, 2014). As Figuras 5.44 a 5.48 ilustram os valores obtidos no terceiro ensaio 

com densidade de corrente de 43,87 A/m2. 

 

Figura 5.44 - Variação da condutividade e pH no ENSAIO 03. 

 

 

Figura 5.45 - Variação da corrente e tensão no ENSAIO 03. 
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Figura 5.46 - Variação da temperatura ambiente e do reator no ENSAIO 03. 
 

 

 
 

Figura 5.47 - Variação da DQO e turbidez no ENSAIO 03. 
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Figura 5.48 – Variação da DQO e sua eficiência de remoção no ENSAIO 03. 
  

 

              
Quanto às condições dos eletrodos, a Figura 5.49 mostra o comportamento do cátodo 

e ânodo de alumínio nesse terceiro ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação. 

 

Figura 5.49 – Superfícies do Cátodo e Ânodo no fim do ENSAIO 03. 

 (a) Cátodo  
 

(b) Ânodo  

 

Foi analisada a superfície dos eletrodos após os ensaios com uso do microscópio 

eletrônico de varredura acoplado a espectroscopia por dispersão de energia (MEV-

EDS), mostrando os mesmos elementos aderidos aos eletrodos, como já comentado 

anteriormente nas avaliações da superfície metálica dos eletrodos dos outros ensaios.   
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Na Figura 5.50 são mostradas as micrografias eletrônicas obtidas no terceiro ensaio. 

Pode-se verificar mais uma vez a forte formação de flocos (lodo) nos ânodos em 

função da maior densidade de corrente.  Esses flocos precipitam, em parte, no ânodo 

gerando uma crosta no fim do ensaio.  Na mesma figura também pode ser verificado o 

ataque do cátodo. Os compostos nos eletrodos são mostrados nos resultados de EDS 

das Figuras 5.51, 5.52 e 5.53.  Nos levantamentos no microscópio eletrônico (MEV) 

com uso espectroscopia de energia dispersiva (EDS) fica claro o ataque corrosivo dos 

cloretos na superfície do metal. 

 

Figura 5.50 - Superfícies do ânodo e cátodo ampliadas no fim do ENSAIO 03. 

 (a) Superfície do ânodo de Al (MEV 

imagem ampliada 25X). 

 (b) Superfície do ânodo de Al (MEV 

imagem ampliada 100X). 

 

 

 (c) Superfície do cátodo de Al (MEV 

imagem ampliada 50X). 

 (d) Superfície do cátodo de Al (MEV 

imagem ampliada 100X).     

 

 

 

 

 



 

206 

Figura 5.51 - Fotomicrografia do ânodo de alumínio no fim do ENSAIO 03 (EDS 

imagem ampliada 300X). 

 

 

 

Figura 5.52 - Compostos característicos do processo no ânodo de alumínio (EDS) no 

fim do ENSAIO 03. 

 

 

(a) Compostos característicos no ponto 01. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Nome da Imagem: 3T VR 300x  

Tensão de Aceleração: 20.0 kV 

Aumento: 300 X 
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Figura 5.53- Compostos característicos do processo no ânodo de alumínio (EDS) no 

fim do ENSAIO 03. 

 

 

(b) Compostos característicos no ponto 02. 

 

 

 

(c) Compostos característicos no ponto 03. 

 

 

(d) Compostos característicos no ponto 04. 
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5.2.3.4 Quarto ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação com lixiviado do aterro 

BR/RJ 01, com 9,0 ampères e densidade de corrente de 65,81 A/m2 (ENSAIO 04). 

 

As Figuras 5.54 e 5.55 ilustram o quarto ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação em 

batelada para tratamento do lixiviado do aterro BR/RJ 01, com 9,0 ampères de 

corrente elétrica e densidade de corrente de 65,81 A/m2.   

 

Figura 5.54 – Ilustração da fase inicial do quarto ensaio de eletrocoagulação-

eletroflotação (ENSAIO 04). 

 
(a) Reator no início do ensaio.  (b) Reator no início do ensaio. 

 

 (c) Reator com 1 h de ensaio.  (d) Reator com 1 h de ensaio. 

 

 (e) Reator com 2 h de ensaio.          (f) Reator com 2 h de ensaio. 
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Figuras 5.55 – Ilustração da fase final do quarto ensaio de eletrocoagulação-
eletroflotação (ENSAIO 04). 

 
 

(a) Reator com 3 h de ensaio.        (b) Reator com 3 h de ensaio. 

 

 
(c) Reator com 5 h de ensaio.          (d) Reator com 5 h de ensaio. 

 

  

(e) Amostras do ensaio. 

 

(e) Amostras do ensaio.     

 

           

A tabela 5.9 mostra os resultados obtidos nesse quarto experimento com o lixiviado do 

aterro BR/RJ 01, com aplicação de 9,0 ampères de corrente elétrica e densidade de 

corrente de 65,81 A/m2. 
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Tabela 5.9 – Dados do quarto ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação (ENSAIO 04). 

 

 

Com densidade de corrente de 65,81 A/m2, maior que a aplicada nos ensaios 

anteriores, sendo 3 vezes maior que a aplicada nos ensaios preliminares e 50 % maior 

que a aplicada nos ensaios de 01 a 03, foi verificada mais uma vez a redução no 

tempo de reação de 9,0 horas para 4,0 a 5,0 horas, para uma mesma eficiência de 

remoção da DQO obtida nos ensaios anteriores, porém não sendo menor que aquelas 

obtidas anteriormente.  Isso significa que o aumento da densidade de corrente para 

casos de aterros estabilizados, não gera um aumento na eficiência do processo com 

relação a DQO, ou seja, existem um limite na remoção da DQO que impede o 

aumento da eficiência e redução do tempo de reação, provavelmente devido a 

compostos recalcitrantes que não são removidos pelos processos físico-químicos 

tradicionais, nem pelos processos eletroquímicos de eletrocoagulação-eletroflotação.  

Com uma densidade de corrente praticamente três vezes maior que a utilizada nos 

ensaios preliminares e 50% maior do que no primeiro, segundo e terceiro ensaios não 

houve uma remoção esperada da DQO, mostrando os limites do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação para lixiviados recalcitrantes como já comentados por 

vários autores  (ILHAN et al., 2008; VELI et al., 2008; LABANOWSKIA et al., 2010; TOP 

et al, 2011; LI et al., 2011; BOUHEZILA et al., 2011; ORKUN & KULEYIN, 2012; 

RICORDEL & DJELAL, 2014; TEZCAN UN & ODUNCU, 2014; YADAV & DIKSHIT, 

2017).  A carga orgânica removida, em função do tempo, foi maior, porém muito 

aquém da energia gasta para o processo. Tal fato evidencia que a densidade de 

corrente aplicada não apresentou grande impacto positivo na remoção da DQO ou 

redução no tempo de reação do processo, mas sim teve impacto negativo no gasto de 
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energia desnecessário, aumento da temperatura do meio reacional, excesso de 

hidróxido no meio reacional com gasto maior dos eletrodos.  

 
A maior eficiência de remoção da DQO ocorreu em tempo de reação de 5 horas, isto 

é, 63,8%, pouco maior que a obtida nos ensaios anteriores e ensaios de coagulação e 

floculação convencionais descritos na revisão da bibliografia em alguns casos 

(DIAMADOPOULOS, 1994; AMOKRANE, et al., 1997; TATSI, et al., 2003; LI et al., 

2009; LABANOWSKI et al., 2010).  Como pode ser verificado na Tabela 5.9 anterior 

essa maior densidade de corrente não mostrou uma melhora sensível na eficiência de 

remoção da DQO. Como pode ser verificado também na tabela anterior, a eficiência 

de remoção da DQO foi pouco acima daquelas obtidas nos ensaios anteriores, para o 

mesmo tempo de reação, o que não é uma vantagem quando se avalia o consumo de 

energia.  Como a densidade de corrente foi maior, o gasto de energia também, o que 

mostra mais uma vez que o uso de uma maior densidade de corrente no tratamento de 

lixiviados recalcitrantes somente vai transformar o excesso de energia em calor.   

 

A maior eficiência ocorreu em tempo de reação de 5 horas, sendo que a eficiência de 

remoção da DQO ficou na mesma faixa daquelas obtidas nos outros ensaios, 

possivelmente, devido às variações típicas da qualidade dos compostos componentes 

do lixiviado, podendo também estar relacionado ainda variações analíticas típicas da 

análise da DQO ou o sistema de tratamento em si, porém o nível de recalcitrância é o 

parâmetro mais importante e limita um maior ganho na remoção da DQO e menor 

tempo de reação. A remoção da DQO com o tempo foi aproximadamente de 9,55 

gramas da DQO em 5 horas, sendo o consumo de energia de 23,57 Wh/g DQO e 37,5 

kWh/m3 efluente.  A redução no tempo de reação de 9,0 horas para 5,0 horas sempre 

é importante, porém essa redução já tinha sido obtida com menor densidade de 

corrente, com uma eficiência de remoção da DQO de 64% em 5 horas, no caso do 

ensaio 04 anteriormente descrito, ou seja, uma remoção muito próxima dos ensaios 

anteriores que utilizaram uma menor densidade de corrente. A faixa global dos 

ensaios já realizados está entre 48 e 64%, sendo essa faixa de remoção típica e 

reportada em vários ensaios com lixiviados de aterros estabilizados (ILHAN et al., 

2008; VELI et al., 2008; LABANOWSKIA et al., 2010; TOP et al, 2011; LI et al., 2011; 

BOUHEZILA et al., 2011; ORKUN & KULEYIN, 2012; RICORDEL & DJELAL, 2014; 

TEZCAN UN & ODUNCU, 2014; YADAV & DIKSHIT, 2017).    
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O valor de pH ao longo do processo de eletrocoagulação-eletroflotação, com o uso de 

eletrodos de alumínio, chegou a valores acima de 9,0 sendo um comportamento 

comum para o lixiviado. A condutividade manteve o mesmo comportamento dos 

ensaios anteriores, mostrando pequena queda. A corrente e a tensão também 

mantiveram o mesmo comportamento que os ensaios anteriores. Deve ficar claro que 

as pequenas variações de corrente são desconsideradas em função de ficarem abaixo 

erro típico da medição.   

 

A temperatura do laboratório variou em um 1°C, sendo que a temperatura do reator 

teve um aumento de 10°C durante as cinco horas de ensaio, mostrando ser essa uma 

variável importante para os estudos de eletrocoagulação-eletroflotação e novamente 

indicando que com o aumento excessivo da densidade de corrente, a energia em 

excesso vai se transformar em calor, deixando claro a necessidade de resfriamento do 

meio reacional e ainda necessidade de repensar a aplicação de densidades de 

corrente que não acrescentem melhoria na eficiência do processo e apenas perdas de 

energia. Esse aumento de temperatura no ensaio em questão não foi maior que o 

ocorrido no terceiro ensaio que foi de 11°C. Outro ponto que deve ser considerado 

com o aumento da temperatura é que as bolhas de gás têm maior cinética o que pode 

gerar maior turbulência na escuma flotada, podendo criar maior dissolução dessa 

escuma flotada com a maior turbulência e maior temperatura. A turbidez inicialmente 

se reduziu, porém aumentou ao longo do processo, em função dos flocos de 

hidróxidos no meio reacional, gerando mais uma vez uma maior quantidade de 

precipitado na parte final do ensaio, que pode ser verificado nas Figuras que mostram 

a amostra coletada no fim do processo. A remoção da DQO e redução do tempo de 

reação não mostraram um comportamento linear, com aumento de praticamente três 

vezes o valor da densidade de corrente em relação aos ensaios preliminares.  Um 

dado importante que foi notado nesse quarto ensaio, está certamente relacionado a se 

aplicar uma corrente elétrica maior que os outros ensaios, foi que não ocorreu 

aumento significativo na remoção da DQO e nem redução no tempo de reação, porém 

esse ensaio mostrou uma maior quantidade de hidróxido gerado, o que aumentou em 

muito a viscosidade do meio reacional e ainda a perda de energia, dispersando a 

energia aplicada ao reator como forma de calor.   Nesse quarto ensaio verificou-se um 

espessamento com valor do teor de H2O de 6,73 %, ou seja, teor de sólidos 

suspensos acima de 93% em consonância com outros estudos (LAI et al., 2004; 

MEUNIER et al., 2006; CHOU et al., 2011; RICORDEL & DJELAL, 2014), mostrando 

que a escuma tem uma qualidade suficiente para sua disposição em aterro 

diretamente, não necessitando de desaguamento (ECKENFELDER, 2000; METCALF 
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& EDDY, 2003).  As Figuras 5.56 a 5.60 ilustram os valores obtidos nos ensaios em 

questão. 

 

Figura 5.56 - Variação da condutividade e pH no ENSAIO 04. 
 

 

                

Figura 5.57 - Variação da corrente elétrica e tensão no ENSAIO 04. 
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Figura 5.58 - Variação da temperatura ambiente e do reator no ENSAIO 04. 
 

 

         

Figura 5.59 - Variação da DQO e turbidez no ENSAIO 04. 
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Figura 5.60 – Variação da DQO e sua eficiência de remoção no ENSAIO 04. 

 

 
Nesse ensaio avaliou-se a superfície dos eletrodos no fim do processo, com uso do 

microscópio eletrônico de varredura acoplado a espectroscopia por dispersão de 

energia (MEV-EDS), mostrando os mesmos os elementos aderidos aos eletrodos, 

como já comentado anteriormente em nas avaliações da superfície metálica dos 

eletrodos dos outros ensaios.   

 

Na Figura 5.61 são mostradas as micrografias eletrônicas obtidas no quarto ensaio. 

Pode-se verificar mais uma vez a forte formação de flocos (lodo) nos ânodos em 

função da maior densidade de corrente.  Na mesma figura também pode ser verificado 

o ataque típico ao cátodo. Os compostos nos eletrodos são mostrados nos resultados 

de EDS das Figuras 5.62 e 5.63.  Nos levantamentos no microscópio eletrônico (MEV) 

com uso espectroscopia de energia dispersiva (EDS) fica claro o ataque corrosivo dos 

cloretos na superfície do metal, mostrando mais uma vez possível precipitação de 

carbonatos. 
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Figura 5.61 - Superfícies do ânodo e cátodo ampliadas no fim do ENSAIO 04. 

 

  

(a) Superfície do ânodo de Al (MEV 

imagem ampliada 300X).           

 

 (b) Superfície do catodo de Al (MEV 

imagem ampliada 100X).                   

 

 

 

Figura 5.62 - Fotomicrografia do ânodo de alumínio no fim do ENSAIO 04 (EDS 

imagem ampliada 300X). 

 

 

      

 

          Nome da Imagem: 3T VR 300x 

          Tensão de Aceleração: 20.0 kV 

Aumento: 300 X 
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   Figura 5.63 - Compostos característicos do processo no ânodo de alumínio (EDS) no 
fim do ENSAIO 04. 

 

 

(a) Compostos característicos no ponto 01. 

 

 

 

(b) Compostos característicos no ponto 02. 

 

 

(a)    (c) Compostos característicos no ponto 03. 
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5.2.3.5 Quinto ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação com lixiviado do aterro 

BR/RJ 01, com 9,0 ampères e densidade de corrente de 65,81 A/m2 (ENSAIO 05). 

 

As Figuras 5.64 e 5.65 ilustram o quinto ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação em 

batelada para tratamento do lixiviado aterro BR/RJ 01, com 9,0 ampères de corrente 

elétrica e densidade de corrente de 65,81 A/m2.   

Figura 5.64 – Ilustração do quinto ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação (ENSAIO 

05). 

 

(a) Reator no início do ensaio.    

  

(b) Reator com 0,5 h do ensaio. 

 

  

(c) Reator com 2 h do ensaio.        

  

(d) Reator com 2 h do ensaio. 

 

  

(e) Reator com 3 h do ensaio.     

  

(f) Reator com 3 h do ensaio. 
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Figura 5.65 – Ilustração do final do quinto ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação 

(ENSAIO 05)  

 

(g) Reator com 4 h do ensaio.      

 

(h) Reator com 4 h do ensaio. 

 

Nesse quinto ensaio, com uma densidade de corrente de 65,81 A/m2, maior que a 

aplicada nos ensaios preliminares, no segundo e terceiro ensaio, porém igual àquela 

usada no quarto ensaio, verificou-se mais uma vez a redução no tempo de reação de 

9,0 horas para 4,0 a 5,0 horas, para uma eficiência de remoção da DQO similar ao 

antes obtido, ficando muito próxima daquela obtida no ensaio anterior, com valores de 

58,90 a 63,11%, sendo essa uma mesma redução de tempo de reação para uma 

remoção da DQO similar aos outros ensaios, confirmando os dados do quarto ensaio, 

mostrando que o aumento de 3 vezes na densidade de corrente em relação aos 

ensaios preliminares e 50% maior que o primeiro, segundo e terceiro ensaios, não 

gerou um aumento na eficiência de remoção da DQO esperada. O aumento da 

densidade de corrente, não mostrou uma redução equivalente no tempo de reação 

nem um aumento na remoção da DQO que fossem significativos, ficando os valores 

de remoção entre 48 e 64% como encontrado por vários autores (ILHAN et al., 2008; 

LABANOWSKIA et al., 2010; TOP et al, 2011; BOUHEZILA et al., 2011; ORKUN & 

KULEYIN, 2012; RICORDEL & DJELAL, 2014) e os valores do tempo de reação de 4 a 

5 horas. Isso mostra, como já verificado em estudos de outros autores, os limites do 

processo de eletrocoagulação-eletroflotação para lixiviados recalcitrantes (ILHAN et al., 

2008; VELI et al., 2008; LABANOWSKIA et al., 2010; TOP et al, 2011; LI et al., 2011; 

BOUHEZILA et al., 2011; ORKUN & KULEYIN, 2012; RICORDEL & DJELAL, 2014; 

TEZCAN UN & ODUNCU, 2014; YADAV & DIKSHIT, 2017).  Fica claro também que o 

aumento na densidade de corrente até certo nível leva a um pequeno aumento da 

eficiência de remoção da DQO, porém, acima de 30 A/m2, o aumento na densidade de 

corrente não implica em uma maior remoção da DQO, nem um menor tempo de 

reação no tratamento do lixiviado e sim um desperdício de energia, aquecimento do 

meio reacional e maior gasto dos eletrodos. Esse limite na remoção da DQO, que 

impede o aumento da eficiência e redução do tempo de reação, provavelmente está 
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relacionado a compostos recalcitrantes que não são removidos pelos processos físico-

químicos tradicionais, nem pelos processos eletroquímicos de eletrocoagulação-

eletroflotação.  TEZCAN UN & ODUNCU, (2014), usando eletrodos de Al no 

tratamento de lixiviados obtiveram uma remoção da DQO de 57%, com aplicação de 

densidade de corrente de 750 A/m2.   YADAV & DIKSHIT (2017), também utilizando 

eletrodos de Al no tratamento de lixiviados, obtiveram uma eficiência de 47% de 

remoção da DQO com densidade de corrente de 466 A/m2.  Esses dados e outros 

corroboram o verificado no estudo em questão, ou seja, o aumento da densidade de 

corrente acime de certo limite não aumenta o eficiência de remoção da DQO de 

aterros estabilizados e sim reduz o tempo de reação, porém com almento nocivo da 

temperatura do meio reacional 

 

 

A Tabela 5.10 mostra os resultados obtidos nesse quinto ensaio com o lixiviado do 

aterro BR/RJ 01, com 9,0 ampères de corrente elétrica e densidade de corrente de 

65,81 A/m2. 

 

Tabela 5.10 – Dados do quinto ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação (ENSAIO 

05). 

 
 
 

A remoção da DQO com o tempo foi aproximadamente de 8,48 gramas da DQO em 5 

horas, sendo o consumo de energia de 29,01 Wh/g DQO e 41,03 kWh/m3 efluente.  A 

redução no tempo de reação de 9,0 horas para 4,0 a 5,0 horas sempre é importante, 

porém essa redução já tinha sido obtida com menor densidade de corrente em outros 
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ensaios.  A faixa global dos ensaios se manteve a mesma entre 48 e 64%, sendo essa 

faixa de remoção típica e reportada em vários ensaios com lixiviados de aterros 

estabilizados (ILHAN et al., 2008; LABANOWSKIA et al., 2010; TOP et al, 2011; 

BOUHEZILA, et al., 2011; ORKUN & KULEYIN, 2012; RICORDEL & DJELAL, 2014; 

TEZCAN UN & ODUNCU, 2014; YADAV & DIKSHIT, 2017). 

 
O valor de pH ao longo do processo de eletrocoagulação-eletroflotação, com o uso de 

eletrodos de alumínio, confirmou sua tendência, chegando a valores acima de 9,0.  A 

condutividade, corrente elétrica e a tensão mostraram o mesmo comportamento dos 

ensaios anteriores.  A temperatura do laboratório praticamente se manteve constante, 

também na faixa de 23 a 24°C, sendo que a temperatura do reator teve um aumento 

excessivo chagando ao valor de 14°C, porém no final do ensaio esse valor ficou em 

12°C a maior em relação ao valor inicial, durante as cinco horas de ensaio, 

confirmando o que já se comentou sobre o assunto, sendo monitorado nos estudos um 

aumento na faixa de 8 e 14°C. Nos estudos de diversos autores, considerou-se o 

processo como praticamente isotérmico.  

 

O aumento da temperatura do meio reacional nesses ensaios corrobora uma das 

hipóteses da tese, em que com o aumento excessivo da densidade de corrente, a 

energia em excesso vai se transformar em calor, deixando claro a necessidade de 

resfriamento do meio reacional, levando a prejuízos na eficiência do processo e maior 

gasto de eletrodos, sendo necessário uma redução da densidade para valores 

próximos de 30 A/m2, que acredita-se ser a densidade de corrente de equilíbrio, onde 

pode-se obter uma remoção da DQO entre 50 e 64%, sem aumento da temperatura, 

gastos/perdas excessivas de energia. Nesse quinto ensaio não ocorreu um aumento 

significativo na remoção da DQO e nem redução no tempo de reação, porém mostrou 

uma maior geração de hidróxido tal qual ocorrido no quarto ensaio. Nesse quinto 

ensaio verificou-se um espessamento dos flocos flotados (escuma flotada) com valor 

do teor de H2O de 6,17%, ou seja, teor de sólidos suspensos também acima de 93%, 

mostrando que a escuma tem uma qualidade suficiente para sua disposição em aterro 

diretamente (LAI et al., 2004; MEUNIER et al., 2006; CHOU et al., 2011; RICORDEL & 

DJELAL, 2014). 

 

As Figuras 5.66 a 5.69 mostram os valores obtidos no quinto ensaio eletrocoagulação-

eletroflotação. 
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Figura 5.66 – Variação da condutividade e pH no ENSAIO 05. 
 

 

 

Figura 5.67 – Variação da corrente e tensão no ENSAIO 05. 
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Figura 5.68 – Variação da temperatura ambiente e do reator no ENSAIO 05. 
 

 

 
 

Figura 5.69 – Variação da DQO e sua eficiência de remoção no ENSAIO 05. 
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Nesses ensaios não foi possível uma avaliação dos eletrodos e seu estado com uso 

do microscópio eletrônico (MEV + EDS), devido ao equipamento estar em 

manutenção. Porém, espera-se que os resultados sejam parecidos aos encontrados 

para o ensaio anterior na mesma condição.  O turbidímetro também estava fora de 

operação. 

 

5.2.3.6 Avaliação global dos ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação com 

lixiviado do aterro BR/RJ 01, variando a densidade de corrente de 22,50 a 65,81 

A/m2 

 

Os ensaios com variação de densidade de corrente de 22,50 a 65,81 A/m2 levaram a 

diversas considerações sobre a aplicação do processo de eletrocoagulação-

eletroflotação no tratamento do lixiviado do aterro BR/RJ 01, a seguir mencionadas: 

 

1.  Aplicando o processo de eletrocoagulação-eletroflotação ao lixiviado estudado 

obteve-se uma remoção da DQO em geral de 48 a 64%, o que parece ser o 

limite máximo de eficiência do processo, mesmo para as maiores densidades 

de corrente testadas, sendo que o aumento da densidade de corrente não teve 

um efeito benéfico ao processo com esperado, com aumento da eficiência. A 

hipótese de uma densidade de corrente acima da qual não se gera impacto 

positivo ao processo, e sim perdas e aquecimento, para tratamento do lixiviado 

recalcitrante também foi verificada.  No caso da aplicação de uma densidade 

de corrente maior ocorreu aumento da temperatura, com a transformação da 

energia aplicada em excesso em calor, maior gasto de eletrodos, perda de 

eficiência com valores maiores de temperatura no meio reacional e ainda maior 

gasto de energia. Esse aumento da temperatura tem um impacto negativo ao 

processo, com a necessidade de resfriamento do reator em escala industrial e 

ainda uma dissolução da escuma flotada, reduzindo a eficiência na etapa final 

do processo.   Resultados similares foram obtidos por outros autores (ILHAN et 

al., 2008; VELI et al., 2008; LABANOWSKIA et al., 2010; TOP et al, 2011; LI et 

al., 2011; BOUHEZILA et al., 2011; ORKUN & KULEYIN, 2012; RICORDEL & 

DJELAL, 2014; TEZCAN UN & ODUNCU, 2014; YADAV & DIKSHIT, 2017);   

 

2.  A densidade de corrente mais adequada ficou entre 30 e 40 A/m2, reproduzindo 

algumas informações dos ensaios com o potenciostato e os dados de outros 

pesquisadores (LI et al., 2011; ORKUN & KULEYIN, 2012; RICORDEL & 
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DJELAL, 2014).   Considerando-se o lixiviado como parcialmente recalcitrante, 

ou melhor dizendo, de difícil degradação, ficou claro que o excesso de 

densidade de corrente acima de 40 A/m2 não aumentou significativamente a 

remoção da DQO e nem reduziu o tempo de reação. O excesso de energia se 

dissipou na forma de calor. Densidades de corrente aplicadas com valores 

próximos a 60 A/m2 levaram à uma remoção da DQO de aproximadamente 60 

a 64%, porém com uma perda significativa de energia em forma de calor.  A 

temperatura do reator de 7,0 litros teve um aumento significativo em relação a 

temperatura inicial do ensaio entre 8 e 14°C, corroborando completamente a 

hipótese de processo não isotérmico e tendo a temperatura como um 

parâmetro fundamental a ser analisado caso se queira fazer uma ampliação de 

escala, sendo esse parâmetro negligenciado nos estudos; 

 

3.  Em função da densidade de corrente e remoção da DQO antes comentada, o 

tempo de reação mais adequado ficou entre 3 e 5 horas, dependendo da 

densidade de corrente, sendo que o aumento da densidade de corrente não 

mostrou uma redução maior desse tempo de reação que passou de 9 horas 

para uma densidade de corrente de 22,5 A/m2, para 4 a 5 horas para as 

densidades de corrente de 43,87 A/m2 e 65,81 A/m2; 

 

4.  Todos os ensaios mostraram uma tendência de aumento do pH, em função da 

geração de hidróxidos, que fica mais intensa, devido ao elevado teor de 

cloretos do lixiviado e se intensifica mais com o aumento da densidade de 

corrente.  Resultados similares foram obtidos por outros autores (DROUICHE 

et al., 2007; SAYINER et al., 2008; ILHAN et al., 2008; ESPINOZA-QUIÑONES 

et al., 2009; PHALAKORNKULE et al., 2010; LI, X. et al., 2011; EMAMJOMEH 

et al. 2011; AHMED et al., 2012; SHIVAYOGIMAT & WATAWATI, 2013; 

MAJLESI et al., 2015). 

 

5.  A variação de tensão, corrente elétrica e condutividade ficaram dentro do 

esperado em relação ao processo de eletrocoagulação-eletroflotação; 

 

6.   Com densidade de corrente acima de 60 A/m2, a formação de hidróxido é muito 

intensa, aumentando a viscosidade do meio reacional, prejudicando o 

andamento do processo e sua eficiência para o processo em batelada. Acima 

de 5 horas de tempo de reação, na mais alta faixa de densidade de corrente, a 

formação de hidróxido dificultou o processo de eletrocoagulação-eletroflotação, 
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devido à maior viscosidade do meio reacional e menor geração de bolhas de 

gás; 

 

7.  A turbidez do efluente tratado em geral é reduzida nas primeiras horas dos 

ensaios, porém cresce ao longo da reação em função da maior geração de 

hidróxidos no meio reacional, assim como sua dispersão no meio líquido 

(flocos não flotados), o que pode ter levado a um aumento da DQO, como pode 

ser verificado na parte final de alguns ensaios.  A temperatura ao fim do 

processo reacional também teve influência nessa perda de eficiência; 

 

8.  Outro parâmetro negligenciado nos estudos é o teor de umidade e sólidos totais 

na escuma flotada que mostrou ser uma grande vantagem do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação do lixiviado, pois, em geral, os sistemas de 

coagulação e decantação tradicionais mostram um baixo adensamento do 

material sedimentado no decantador (ECKENFELDER, 2000; METCALF & 

EDDY, 2003). Nesse processo, a escuma gerada tem um baixo teor de água e 

pode ser disposta diretamente em aterro sem qualquer necessidade de 

adensamento e desaguamento adicional.  Uns poucos (LAI et al., 2004; 

MEUNIER et al., 2006; CHOU et al., 2011; RICORDEL & DJELAL, 2014) 

comentaram sobre essa informação, porém sem qualquer levantamento 

analítico. 

 

9.  Os consumos energéticos nesses ensaios foram calculados e se mostraram 

com a seguir:  4,29 e 29,01 Wh/g DQO e 5,02 e 41,03 KWh/m3.   

 

Nas tabelas 5.11 a 5.13 e nas Figuras 5.70 a 5.73 realizou-se uma avaliação conjunta 

dos principais parâmetros do processo de eletrocoagulação-eletroflotação (densidade 

de corrente e tempo de reação) influenciando na eficiência de remoção da DQO obtida 

nos dois ensaios preliminares e cinco ensaios com o lixiviado do aterro BR/RJ 01.  Na 

avaliação dos ensaios antes mencionados, foram estudadas as médias e desvios dos 

ensaios, de forma que o desvio não fosse maior que aproximadamente 10 unidades de 

remoção percentual da DQO, o que levou às tabelas 5.11 a 5.13. 
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Tabela 5.11 – Avaliação dos dados de remoção da DQO em função do tempo de 
reação dos ENSAIOS P 01 e P 02. 

 

DENSIDADE DE CORRENTE DE 22,5 A/m2 

TEMPO DE 
REAÇÃO (H) 

DENSIDADE DE 
CORRENTE (A/m2) 

EFICIÊNCIA DE 
REMOÇÃO DA 

DQO (%) 

DESVIO 
PADRÃO 

0,0 0,0 0,00 - 

1,0 22,5 12,50 - 

2,0 22,5 28,90 - 

3,0 22,5 43,00 - 

4,0 22,5 40,60 - 

5,0 22,5 48,90 - 

6,0 22,5 40,70 - 

9,0 22,5 54,30 - 

12,0 22,5 52,00 - 
 
 
 

Figura 5.70 – Eficiência de remoção da DQO para densidade de corrente de 22,5 A/m2 
(ENSAIOS P 01 e P 02). 

 
 
Os dados plotados no gráfico da Figura 5.70 anterior mostram uma redução da taxa de 

remoção da DQO para tempos de reação maiores que 5 horas. 
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Tabela 5.12 – Avaliação dos dados de remoção da DQO em função do tempo de 
reação dos ENSAIOS 01, 02 e 03. 

 

DENSIDADE DE CORRENTE DE 43,87 A/m2 

TEMPO DE 
REAÇÃO (H) 

DENSIDADE DE 
CORRENTE 

(A/m2) 

EFICIÊNCIA DE 
REMOÇÃO DA 

DQO (%) 

DESVIO 
PADRÃO (%) 

0,0 0,0 0,00 
0 

1,0 43,87 20,69 
4,52 

2,0 43,87 36,93 
5,04 

3,0 43,87 43,31 
7,81 

4,0 43,87 55,85 
7,14 

5,0 43,87 53,88 
10,70 

6,0 43,87 62,21 
- 

 
 
 

Figura 5.71 – Eficiência de remoção da DQO para densidade de corrente de 43,87 
A/m2 (ENSAIOS 01, 02 e 03). 

 
 
Os dados plotados no gráfico da Figura 5.71 anterior mostram uma mesma redução da 

taxa de remoção da DQO para tempos de reação maiores que 5 horas, que as 

indicadas nos ENSAIOS P 01, P 02. 
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Tabela 5.13 – Avaliação dos dados de remoção da DQO em função do tempo de 
reação dos ENSAIOS 04 e 05. 

 
 

DENSIDADE DE CORRENTE DE 65,81 A/m2 

TEMPO DE 
REAÇÃO (H) 

DENSIDADE DE 
CORRENTE (A/m2) 

EFICIÊNCIA DE 
REMOÇÃO DA 

DQO (%) 

DESVIO 
PADRÃO (%) 

0,0 0,0 0,00 - 

1,0 65,81 33,17 10,38 

2,0 65,81 50,94 1,36 

3,0 65,81 58,38 5,21 

4,0 65,81 63,81 - 

5,0 65,81 61,36 3,46 
 

 
 

 Figura 5.72 – Eficiência de remoção da DQO para densidade de corrente de 65,81 
A/m2 (ENSAIOS 04 e 05). 

 

 
 

Os dados plotados no gráfico da Figura 5.72 anterior mostram uma mesma redução da 

taxa de remoção da DQO para tempos de reação maiores que 5 horas, que as 

indicadas nos ENSAIOS P 01, P 02, ENSAIO 01, 02 e 03. 
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Plotando todos os resultados relativos aos ensaios anteriores (ENSAIOS P 01, P 02, 

ENSAIO 01, 02, 03, 04 e 05), para avaliação da eficiência de remoção da DQO em 

função em função do tempo de reação para as várias densidades de corrente, verifica-

se, principalmente nas primeiras 3 horas, uma reposta quase linear, quanto ao 

aumento da densidade de corrente e tempo de reação com resposta positiva no 

aumento da eficiência de remoção da DQO.  Porém, para valores de tempo de reação 

acima de 5 horas, os dados não apresentam tendência linear e sim assintótica próxima 

a remoção de 50 - 60%.   

 
 

Figura 5.73 – Eficiência de remoção da DQO em função do tempo de reação       
     (ENSAIOS P 01, P 02, ENSAIO 01, 02, 03, 04 e 05). 

          

 

 

Avaliando os dados mostrados nas Figuras 5.70 a 5.73, anteriores, verifica-se uma 

tendência em estabilização da eficiência de remoção da DQO após 5 a 6 horas de 

tempo de reação.  Os dados são claros para se concluir que aumentar a densidade de 

corrente acima de 30 A/m2 não leva a grandes benefícios no aumento da eficiência de 

remoção da DQO e ainda tem como efeitos colaterais, um desperdício de energia, 

gasto excessivo dos eletrodos e aumento excessivo da temperatura do meio reacional 

que é extremamente nocivo ao tratamento e ampliação de escala.  Os dados da Figura 

5.73 obedecem a um polinômio de quarto grau como pode ser verificado no gráfico em 

questão.  Um aumento da temperatura tem em um primeiro momento efeito positivo no 
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aumento da dissolução do alumínio, porém aumenta a agitação e velocidade de 

expulsão dos gases, aumentando a turbulência no meio reacional e solubilizando a 

escuma flotada, o que gera uma quebra/solubilização de flocos e perda de eficiência.   

 

A expulsão dos gases do meio líquido em função de sua solubilidade também deve ser 

avaliada, pois compostos gasosos possivelmente oxidantes são removidos do meio 

reacional mais rapidamente com o aumento da temperatura, sendo essa solubilidade 

uma variável importante quando aplicado o processo eletrolítico oxidativo (eletro-

oxidação). Ocorre maior solubilidade dos coágulos formados e flotados, com o 

aumento da temperatura, devendo esse aumento de temperatura ser evitado, pois 

essa condição aumenta a dissolução dos flocos ou coágulos flotados, que voltam para 

o meio reacional.    

 

Levando em contas todos os dados relativos aos ensaios anteriores, pode-se 

corroborar a tendência a estabilização da remoção da DQO para tempos de reação 

acima de 5 a 6 horas, em função do grau de estabilização do lixiviado do aterro BR/RJ 

01 e sua composição com compostos recalcitrantes, como sugerido por vários autores 

(ILHAN et al., 2008; VELI et al., 2008; LABANOWSKIA et al., 2010; TOP et al, 2011; LI et 

al., 2011; BOUHEZILA et al., 2011; ORKUN & KULEYIN, 2012; RICORDEL & DJELAL, 

2014; TEZCAN UN & ODUNCU, 2014; YADAV & DIKSHIT, 2017).   

 

Acredita-se que a eficiência pode ser um pouco aumentada se for impedida a 

dissolução de flocos coagulados no meio reacional e flotados, evitando-se o aumento 

da temperatura e outros fatores antes comentados. É importante destacar a 

dificuldade operacional de reatores em escala real com um grande aquecimento do 

lixiviado, gerando uma atmosfera com gases tais como sulfeto e amônia e ainda outros 

compostos tóxicos. Esse é um outro problema que o aquecimento gera ao processo 

de eletrocoagulação-eletroflotação aplicado ao tratamento de lixiviados. 

 
As Figuras 5.74 a 5.79 apresentam gráficos relacionando a eficiência de remoção da 

DQO com a densidade de corrente nos variados tempos de reação para todos os 

ensaios antes realizados. Em alguns casos os gráficos mostram certa linearidade, 

mesmo que no início do processo. 
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Figura 5.74 – Eficiência de remoção da DQO em função da densidade de corrente   

para tempo de reação de 1 hora (todos os ensaios anteriores). 

 

                  
 
 

Figura 5.75 – Eficiência de remoção da DQO em função da densidade de corrente 

para tempo de reação de 2 horas (todos os ensaios anteriores). 
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Figura 5.76 – Eficiência de remoção da DQO em função da densidade de corrente 

para tempo de reação de 3 horas (todos os ensaios anteriores). 

 
 
 
 

Figura 5.77 – Eficiência de remoção da DQO em função da densidade de corrente 

para tempo de reação de 4 horas (todos os ensaios anteriores). 
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Figura 5.78 – Eficiência de remoção da DQO em função da densidade de corrente 
para tempo de reação de 5 horas (todos os ensaios anteriores). 

 

 
 
 
 

Figura 5.79 – Eficiência de remoção da DQO em função da densidade de corrente 

para tempo de reação de 6 horas (todos os ensaios anteriores).  
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O aumento da temperatura do meio reacional nos ensaios de eletrocoagulação-

eletroflotação antes desenvolvidos, assim como os gastos energéticos nos ENSAIOS 

P 01, P 02, ENSAIO 01 a 05, podem ser melhor avaliados através dos gráficos das 

Figuras 5.80 a 5.83 a seguir. 

 

 

Figuras 5.80 – Diferença da temperatura do reator e o ar no fim dos ensaios 

(ENSAIO P 01 a ENSAIO 05). 

 

 

 

Figuras 5.81– Diferença da temperatura do reator no início e fim dos ensaios 

(ENSAIO P 01 a ENSAIO 05). 
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Figuras 5.82 – Consumo de energia/m3 efluente vs eficiência de remoção da DQO 

(ENSAIO P 01 a ENSAIO 05). 

 

 
 
 
 

Figuras 5.83 – Consumo de energia/g DQO vs eficiência de remoção da DQO 

(ENSAIO P 01 a ENSAIO 05). 

 

 
 
Os gráficos anteriores reforçam a tese que considera um aumento da densidade de 

corrente pouco produtivo, devido a não mostrar aumento na remoção da DQO do 

lixiviados de aterro estabilizado, assim como gera um aumento nocivo de temperatura 

no meio reacional, desperdiça energia e eletrodos. 
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O nível de sólidos e água na escuma flotada também foi avaliado nesse trabalho, 

embora a literatura não aborde muito esses assuntos. A avaliação realizada nos 

estudos em questão mostrou que a escuma flotada tem um baixo teor de H2O e um 

alto teor de sólidos totais, o que habilita que a escuma gerada no processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação seja enviada para o próprio aterro, sem adensamento 

e secagem, que são operações típicas no tratamento de lodos de sistemas de 

coagulação e floculação convencionais (ECKENFELDER, 2000; METCALF & EDDY, 

2003). 

 

Na Figura 5.84 tem-se os dados referentes ao teor de H2O e teor de sólidos totais. 

 

 
Figura 5.84– Teor de sólidos e água na escuma flotada nos cinco primeiros ensaios 

com o lixiviado do aterro BR/RJ 01 
 

 
 
 
 
5.2.4 Ensaios do processo de eletrocoagulação-eletroflotação com lixiviado 

concentrado da nano filtração do aterro BR/RJ 02, com densidade de corrente de 

87,74 A/m2 (equivalente aquele aplicada ao reator eletrolítico). 

 

O concentrado da nano filtração da estação de tratamento de lixiviado do aterro BR/RJ 

02 possui uma alta condutividade elétrica, o que favorece a aplicação da 

eletrocoagulação-eletroflotação para o tratamento do lixiviado concentrado em 

questão.  O sistema de tratamento atual do referido aterro possui as operações de 

alcalinização e decantação inicial do lixiviado com adição de hidróxido de cálcio e um 

tanque de “stripping” em seguida. Após o “stripping” de amônia, o efluente é 
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encaminhado para um sistema de lodos ativados com remoção de nutrientes e em 

seguida para uma filtração, sendo o efluente já pré-tratado e filtrado, encaminhado 

para o tratamento final no sistema de nano filtração. O permeado da nano filtração é 

encaminhado para o corpo receptor.   

 

O concentrado da nano filtração é encaminhado para um reator de eletrocoagulação-

eletroflotação que deveria reduzir a carga de DQO/DBO5.  No entanto, por problemas 

operacionais, principalmente devido a geração de altas temperaturas no processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação, está fora de operação, sendo o concentrado da nano 

filtração encaminhado para a entrada da estação em função da parada dos 

eletroflotadores.  Na amostragem realizada no sistema de tratamento do aterro BR/RJ 

02 foram obtidas amostras do lixiviado afluente ao reator de eletrocoagulação-

eletroflotação e do lixiviado bruto de entrada da estação.   

 

Os primeiros ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação foram realizados no efluente 

concentrado da nano filtração de forma a conhecer a eficiência do processo para esse 

concentrado e sua condição operacional, gerando subsídios para auxiliar o pessoal do 

aterro BR/RJ 02 na solução do problema operacional e dados de eficiência, assim 

como tempo de reação etc.   

 

A seguir são descritos os ensaios de número seis e sete realizados no efluente 

concentrado em questão, que em função da nova tipologia de lixiviado, foram 

chamados de primeiro e segundo ensaio com lixiviado da nano filtração do aterro 

BR/RJ 02.  Nesses estudos foi utilizada uma maior densidade de corrente de modo a 

acelerar, mesmo com maior gasto energético, o processo de tratamento já que o 

tempo de reação do eletroflotador da estação de tratamento de lixiviados do aterro 

BR/RJ 02 era muito baixo.  A densidade de corrente usada nesses ensaios com o 

lixiviado do aterro BR/RJ 02 ficou próxima da que seria utilizada caso o eletro-reator 

estivesse em funcionamento, de forma a simular as condições do sistema implantado 

e atualmente desativado. 

 

Dois ensaios foram desconsiderados em função do alto nível de diluição, 

provavelmente em função de uma chuva fora da temporada normal, sendo nesse caso 

realizados os ensaios, o que mostrou uma DQO menor que 900 mg/L e um tempo de 

tratamento menor que 2 horas, o que é totalmente atípico no caso do lixiviados do 

aterro BR/RJ 01. Os dados foram desconsiderados em função dos objetivos de se 

testar lixiviados mais concentrados. 
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5.2.4.1 Primeiro (sexto ensaio geral válido) ensaio do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação com lixiviado do concentrado da nano filtração 

do aterro BR/RJ 02, com densidade de corrente de 87,74 A/m2 (ENSAIO 06) 2. 

 

A Figuras 5.85 ilustra o primeiro ensaio (sexto ensaio geral com lixiviados) do 

processo de eletrocoagulação-eletroflotação em batelada para tratamento do lixiviado 

concentrado da nano filtração do aterro BR/RJ 02, com 12,0 ampères de corrente, ou 

seja, 87,74 A/m2.   

 

Figura 5.85 – Ilustração do primeiro ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação com 
lixiviado concentrado da nano filtração do aterro BR/RJ 02 (ENSAIO O6). 

 

  

(a) Reator no início. 

 

(b) Reator com 0,5 h de ensaio. 

 

(c) Reator com 1 h do ensaio.       

 

(d) Reator com 2 h do ensaio. 

 

(e) Reator com 3 h do ensaio.    

 

(f) Amostras finais do ensaio.        

              

                                            
2 Os ensaios preliminares não foram considerados na contagem geral de ensaios e os ensaios 06 e 07 originais foram desconsiderados   

    em função da baixa DQO e diluição devido a chuvas. 
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A tabela 5.14 mostra o resumo dos dados obtidos no primeiro ensaio do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação com do lixiviado concentrado da nano filtração do 

aterro BR/RJ 02 (ENSAIO 06). 

Tabela 5.14 - Dados do sexto ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação com lixiviado 
concentrado da nano filtração do aterro BR/RJ 02 (ENSAIO O6). 

 

 

 

Nesse primeiro ensaio (sexto ensaio geral) para tratamento do concentrado da nano 

filtração do aterro BR/RJ 02, com uma densidade de corrente bem maior, ou seja, 

87,74 A/m2, diferentemente dos ensaios com lixiviado do aterro BR/RJ 01, o tempo de 

reação foi bem menor, sendo reduzido dos valores iniciais (densidade de corrente de 

22,75 A/m2, tempo de reação de 9 horas e remoção da DQO de 52 a 54%; densidade 

de corrente de 45,87 a 65,81 A/m2, tempo de reação de 4 a 5 horas e remoção da 

DQO de 58,90 a 63,11%) para valores de tempo de reação próximo de 3 horas.  A 

remoção da DQO, porém foi de 48,8%, ficando abaixo daquela dos ensaios com 

lixiviado do aterro BR/RJ 01. Essa menor remoção da DQO possivelmente está 

relacionada com a maior recalcitrância do lixiviado, sendo essa maior recalcitrância 

relacionada com a retenção de substâncias húmicas pela nano filtração.  Nesse caso a 

melhor eficiência ocorreu em tempo de reação de 3 horas com valor de 48,8%, sendo 

o lixiviado de maior condutividade. Mais uma vez o aumento da densidade de corrente 

para valores de praticamente 4 vezes a inicial, não mostrou uma redução equivalente 

no tempo de reação, nem um aumento na remoção da DQO que fosse significativo, 

ficando os valores de remoção entre 48 e 64%, como encontrado por vários autores 

(ILHAN et al., 2008; LABANOWSKIA et al., 2010; TOP et al, 2011; BOUHEZILA et al., 

2011; ORKUN & KULEYIN, 2012; RICORDEL & DJELAL, 2014). Isso mostra, como já 

verificado em estudos de outros autores, os limites do processo de eletrocoagulação-



 

241 
 

eletroflotação para lixiviados recalcitrantes (ILHAN et al., 2008; VELI et al., 2008; 

LABANOWSKIA et al., 2010; TOP et al, 2011; LI et al., 2011; BOUHEZILA et al., 2011; 

ORKUN & KULEYIN, 2012; RICORDEL & DJELAL, 2014). Mais um vez, mesmo com 

lixiviado concentrado, o aumento na densidade de corrente não levou a uma maior 

remoção da DQO, nem redução significativa do tempo de reação no tratamento do 

lixiviado e sim um desperdício de energia, aquecimento do meio reacional e maior 

gasto dos eletrodos. A remoção da DQO com o tempo de reação foi aproximadamente 

de 18,36 gramas da DQO em 3 horas, sendo o consumo de energia de 14,35 Wh/g 

DQO e 43,92 KWh/m3 efluente. O valor do pH ao longo do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação com o uso de eletrodos de alumínio mostrou mais uma 

vez uma tendência a aumentar, chegando a valores acima de 11,0, mostrando a 

influência dos hidróxidos no meio reacional, sendo que o lixiviado em questão iniciou o 

processo de tratamento com pH de 6,9. O pH inicial baixo mostra que esse lixiviado 

concentrado tem baixo poder de tamponamento, porém esse aumento do pH acaba 

sendo benéfico para o tratamento do lixiviado, em uma etapa preliminar, por facilitar 

estripagem da amônia.   

A condutividade mostrou um comportamento atípico, porém pequeno desvio, tendo um 

aumento mesmo com a remoção dos poluentes e hidróxidos no processo. A 

condutividade desse lixiviado concentrado, sendo 50% maior que aquela relativa ao 

lixiviado do aterro BR/RJ 01, foi um fator de aceleração da velocidade de reação, 

gerando um lodo mais compacto e seco, que flotou totalmente com o arraste dos 

flocos do meio reacional, devido à forte evolução dos gases.  A corrente e a tensão 

mostraram variação típica do processo de eletrocoagulação-eletroflotação no lixiviado 

em questão. A temperatura do laboratório variou pouco, ficando entre 23 e 26 °C, 

porém a temperatura do reator teve um aumento de 18°C durante as três horas de 

ensaio, mostrando certamente a necessidade de resfriamento do meio reacional, o 

que não estava projetado para o aterro BR/RJ 02 e ainda um maior desperdício de 

energia que se transformou em calor, sendo dissipado no meio reacional. Em função 

desse desperdício de energia e aumento da temperatura do reator, foram realizados 

ensaios adicionais com os lixiviados, porém com densidade de corrente que não 

alterasse a temperatura do reator, ou seja, que não houvesse desperdício de energia 

nem dificuldades de operação do sistema em uma escala industrial, assim como 

melhora na eficiência do processo, como antes comentado. Ou seja, a ideia dos 

ensaios adicionais foi encontrar uma densidade de corrente de equilíbrio que não 

aumentasse a temperatura do meio reacional com um tempo de reação e eficiência 

próximos daqueles antes encontrados e razoável.  A turbidez mostrou um pequeno 
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aumento em função dos flocos de hidróxidos no meio reacional, sendo sempre uma 

dificuldade dos sistemas em batelada, porém os valores não aumentaram como os 

ensaios 4 e 5, com menor excesso de hidróxidos no meio reacional.  Foram avaliados 

o teor de sólidos e de água na escuma flotada nesse ensaio, verificando-se um 

espessamento com valores do teor de H2O de 4,21 %, ou seja, teor de sólidos totais 

de 95,8%, facilitando a disposição da escuma, como antes já comentado.   

Nesses ensaios não foi possível estudo dos eletrodos e seu estado com uso do MEV 

para avaliar a superfície dos eletrodos, devido ao equipamento estar em manutenção, 

porém os dados já levantados sobre esse aspecto mostram serem muito repetitivos e 

sem acrescentar mais informações para a avaliação do processo, sendo portando 

foram descontinuados.  Ficam certamente comprovados o ataque ao cátodo, em 

função do cloreto contido nos lixiviados e também a formação do aluminato, além da 

precipitação de compostos de carbono.  O ataque ao ânodo é normalmente esperado. 

As Figuras 5.86 a 5.90 ilustram os valores obtidos nos ensaios em questão.   

 

Figura 5.86 – Variação da condutividade e pH no ENSAIO 06. 
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Figura 5.87 – Variação da corrente e tensão no ENSAIO 06. 
 

 
 
 

Figura 5.88 – Variação da temperatura ambiente e do reator no ENSAIO 06. 
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Figura 5.89 – Variação da DQO e turbidez no ENSAIO 06. 
 

 

 
 

Figura 5.90 – Variação da DQO e sua eficiência de remoção no ENSAIO 06. 
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5.2.4.2 Segundo (sétimo ensaio geral válido) ensaio do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação com lixiviado do concentrado da nano filtração 

do aterro BR/RJ 02, com densidade de corrente de 87,74 A/m2 (ENSAIO 07). 

 

A Figura 5.91 ilustra o segundo ensaio (sétimo ensaio geral com lixiviados) do 

processo de eletrocoagulação-eletroflotação em batelada para tratamento do lixiviado 

concentrado da nano filtração do aterro BR/RJ 02, com 12,0 ampères de corrente 

elétrica, ou seja, 87,74 A/m2.   

 

Figura 5.91 – Ilustração do primeiro ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação com 
lixiviado concentrado da nano filtração do aterro BR/RJ 02 (ENSAIO O7). 

 

 

(a) Reator no início do ensaio.     

 

(b) Reator no início do ensaio. 

  

(c) Reator a 1,5 h do ensaio. 
  

(d) Reator a 1,5 h do ensaio. 

 

(e)  Reator a 2,5 h do ensaio. 

  

(f)  Amostras finais do ensaio. 

 

A tabela 5.15 mostra o resumo dos dados obtidos no segundo ensaio do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação com lixiviado concentrado da nano filtração do aterro 

BR/RJ 02 (ENSAIO 07). 
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Tabela 5.15 - Dados do sétimo ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação com lixiviado 

concentrado da nano filtração do aterro BR/RJ 02 (ENSAIO 07). 

 

 

 

Nesse segundo (sétimo ensaio geral com lixiviados) ensaio para tratamento do 

concentrado da nano filtração do aterro BR/RJ 02, com uma densidade de corrente de 

87,74 A/m2,  o comportamento foi em geral muito parecido com o ensaio 06, descrito 

anteriormente, com tempo de reação no máximo de 3 horas, porém a remoção da 

DQO ficou abaixo daquela obtida nos ensaios com o lixiviado do aterro BR/RJ 01 e 

ensaio anterior, mostrando na parte final do ensaio um aumento da DQO e uma 

respectiva redução da eficiência de remoção da DQO de 44,3% para 31%.  Como não 

ocorreu um excesso de hidróxidos no meio reacional, o que pode ser verificado pela 

baixa turbidez das amostras, e a temperatura do meio reacional chegou ao maior valor 

encontrado nos ensaios, chegando a 52°C, fica assim a certeza que a turbidez nesse 

caso não teve qualquer influência na redução da eficiência de remoção da DQO no 

final do processo e sim a temperatura que pode solubilizar os flocos de hidróxido 

formados na escuma flotada, aumentando assim a DQO final e reduzindo a eficiência 

de sua remoção.  A menor remoção da DQO era esperada, devido ao concentrado da 

nano filtração ter uma maior recalcitrância, como já comentado.  A maior eficiência de 

remoção da DQO ocorreu em tempo de reação de 2 horas com valor de 44,3%, como 

pode ser verificado na Tabela anterior. 

 

O aumento da densidade de corrente para valores de praticamente 4 vezes a inicial, 

não mostrou uma redução equivalente no tempo de reação nem um aumento na 

remoção da DQO que fossem significativos. Isso mostra, como já verificado em 

estudos de outros autores, os limites do processo de eletrocoagulação-eletroflotação 
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para lixiviados recalcitrantes (ILHAN et al., 2008; VELI et al., 2008; LABANOWSKIA et 

al., 2010; TOP et al, 2011; LI et al., 2011; BOUHEZILA et al., 2011; ORKUN & 

KULEYIN, 2012; RICORDEL & DJELAL, 2014; TEZCAN UN & ODUNCU, 2014; 

YADAV & DIKSHIT, 2017). Esse tipo de ensaio, porém, com lixiviado concentrado da 

nano filtração, não existe na literatura uma comparação idêntica e sim similar.  A tese 

quanto ao aumento na densidade de corrente não levar a uma maior remoção da 

DQO, nem redução significativa do tempo de reação no tratamento do lixiviado e sim 

um desperdício de energia, aquecimento do meio reacional e maior gasto dos 

eletrodos se consolida. A remoção da DQO com o tempo de reação foi 

aproximadamente de 13,19 gramas da DQO em 3 horas, sendo o consumo de energia 

de 22,19 Wh/g DQO e 48,80 KWh/m3 efluente.  O valor de pH ao longo do processo 

de eletrocoagulação-eletroflotação com o uso de eletrodos de alumínio chegou 

novamente a valores acima de 10,5, como já comentado em outros ensaios. A 

condutividade mostrou mais uma vez um comportamento atípico aumentando com o 

andamento do processo.  

 

A corrente e a tensão se mantiveram praticamente dentro do esperado durante o 

processo de eletrocoagulação-eletroflotação, assim como a temperatura do 

laboratório, com valores variando mais uma vez de 27 a 28° C.  A temperatura do 

reator teve um aumento de 24°C, chegando a 52 °C durante as três horas de ensaio 

com um aumento de 28°C em relação a inicial, o que levou a uma menor eficiência no 

final do processo.  A turbidez mostrou um pequeno aumento em função dos flocos de 

hidróxidos no meio reacional, porém sem influência no aumento da DQO na parte final 

do processo.  O teor de água foi de 2,08 %, ou seja, teor de sólidos totais acima de 

97,92%, mostrando que quanto maior a condutividade, mais rápido é o processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação, assim como mais densa é a escuma flotada. 

 

Nesses ensaios não foi possível estudo dos eletrodos e seu estado com uso do MEV 

para avaliar a superfície dos eletrodos, devido ao equipamento estar em manutenção, 

porém os dados já levantados sobre esse aspecto mostram serem muito repetitivos e 

sem acrescentar mais informações para a avaliação do processo, sendo portando 

foram descontinuados.   

 

As Figuras 5.92 a 5.96 ilustram esses valores obtidos nos ensaios em questão.   
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Figura 5.92 – Variação da condutividade e pH no ENSAIO 07. 
 

 

 

 

               Figura 5.93 – Variação da corrente e tensão no ENSAIO 07. 
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Figura 5.94 – Variação da temperatura ambiente e do reator no ENSAIO 07. 
 

 

         
 
 

 
Figura 5.95 – Variação da DQO e turbidez no ENSAIO 07. 
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Figura 5.96 – Variação da DQO e sua eficiência de remoção no ENSAIO 07. 

 

 

O nível de sólidos totais e água na escuma flotada foi avaliado, acrescentando os 

dados desses últimos ensaios.  A avaliação realizada nos estudos em questão mostra 

mais uma vez que a escuma flotada tem um baixo teor de H2O e um alto teor de 

sólidos totais, podendo nesse processo eletrolítico ser gerada uma economia com o 

processamento da escuma diretamente de volta ao aterro.  Isso é possível pelo bom 

nível de desidratação obtido, o que evita a necessidade de custos adicionais de 

implantação, operação e manutenção de sistema para desidratação da escuma 

flotada. Os sistemas convencionais, em função do alto conteúdo de água no lodo, 

necessitam de desaguamento (ECKENFELDER, 2000; METCALF & EDDY, 2003).  Na 

Figura 5.97 tem-se os dados obtidos nos estudos sobre teor de H2O e teor de sólidos 

totais desses primeiros ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação. O tempo de 

reação para o processo em questão ficou entre 2 e 3 horas, porém o eletroflotador do 

aterro BR/RJ 02, tem apenas 10 minutos de tempo de reação, o que certamente fica 

bem abaixo do mínimo necessário, mesmo com maior densidade de corrente, pois 

maior densidade de corrente gera somente aquecimento e maior perda de energia. A 

eficiência de remoção da DQO em 30 minutos ficou próxima de 11,8%, sendo a 

máxima em 2 horas com valor de 44,3%.  Como ocorrido no eletro-reator do aterro 

BR/RJ 02, ocorreu um grande aquecimento do reator batelada o que prejudicou a 

eficiência do processo, principalmente em função do lixiviado concentrado ter uma 

maior condutividade o que acelerou em muito a velocidade do processo eletrolítico e 
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transferência de calor no meio reacional.  Os ensaios com o lixiviado concentrado da 

nano filtração mostraram que o processo instalado no aterro BR/SJ 02 é viável com 

tempo de reação de 120 minutos e uma densidade de 87 A/m2, desde que seja 

instalado um trocador de calor para a remoção do calor gerado no processo. 

 

Figura 5.97 – Teor de sólidos e água na escuma flotada nos sete primeiros ensaios 
com o lixiviado do aterro BR/RJ 01 e BR/RJ 02 

 

 

Nos gráficos das Figuras 5.98 a 5.102 são avaliados os conjuntos de dados dos 

estudos anteriores (ENSAIOS P 01, P 02, ENSAIO 01, 02, 03, 04, 05, 06 e 07). 

 

Figuras 5.98 – Diferença da temperatura do reator e o ar no fim dos ensaios 

     (ENSAIOS P 01, P 02, ENSAIOS 01 a 07). 
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Figuras 5.99 – Diferença da temperatura do reator no início e fim dos ensaios 

     (ENSAIOS P 01, P 02, ENSAIOS 01 a 07). 
 

 

 

 

Figuras 5.100 – Consumo de energia/m3 efluente vs eficiência de remoção da DQO      
(ENSAIOS P 01, P 02, ENSAIOS 01 a 07). 
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Figuras 5.101 – Consumo de energia/g DQO vs eficiência de remoção da DQO 
(ENSAIOS P 01, P 02, ENSAIO 01 a 07). 

 

Figura 5.102 – Eficiência de remoção da DQO em função do tempo de reação       
     (ENSAIOS P 01, P 02, ENSAIOS 01 a 07). 

 

 

 

Os gráficos anteriores reforçam as teses sobre o aumento da densidade de corrente 

não levar a aumento na remoção da DQO de lixiviados recalcitrantes de aterro 

estabilizado, assim como o aquecimento do meio reacional, desperdiça energia e 

eletrodos. Nos próximos capítulos serão realizados os ensaios de otimização, 

detalhados os ensaios de eletro-oxidação aplicados aos lixiviados e os ensaios dos 

processos conjuntos em um mesmo reator e os ensaios dos processos conjuntos em 

reatores separados. 
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5.2.5 Ensaios para otimização energética do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação com lixiviado aterro BR/RJ 01. 

 

Nessa fase dos estudos, foram utilizados três reatores de 4,1 litros para execução dos 

ensaios de otimização do processo de eletrofloculação-eletroflotação, eletro-oxidação 

e processos combinados, assim como confeccionadas três placas (eletrodos) para os 

estudos de eletro-oxidação aplicados aos lixiviados, como antes mencionado.  A 

seguir tem-se a descrição dos ensaios e os dados principais obtidos nos estudos de 

otimização.  

 

Foi realizado um primeiro ensaio com os três reatores, aplicando a densidade de 

corrente de 10 A/m2, valor esse menor que o mínimo recomentado pela literatura 

(CESPILHO E RESENDE, 2004) e em um segundo ensaio aplicando a densidade de 

corrente de 30 A/m2, considerada ótima, com intuito de se obter remoção da DQO 

entre 50 e 65% sem variação da temperatura, visto que esses foram os valores 

máximos de eficiência de remoção da DQO encontrados nos ensaios anteriores. 

Ensaios esses que serviram como base na avaliação do incremento da eficiência de 

remoção da DQO e aumento da temperatura do meio reacional com o aumento da 

densidade de corrente. 

 

Considerando o efeito deletério da temperatura no processo, os ensaios focaram na 

obtenção de valores de densidade de corrente que apresentassem boa remoção da 

DQO, sem aumento da temperatura do meio reacional, com um tempo de reação 

aceitável, ou seja, uma densidade de corrente de equilíbrio do processo para lixiviados 

recalcitrantes.  O tempo de reação em uma escala industrial deve ficar abaixo de 8 

horas, de forma a viabilizar o tratamento sem altos custos de implantação de tanques, 

de forma que sejam aplicadas baixas densidades de corrente evitando maiores gastos 

energéticos.  A verificação da resposta do sistema com aplicação de uma densidade 

de corrente menor do que aquela recomentada pela literatura especializada foi outro 

estudo que visava avaliar qual a densidade de corrente mínima para o tratamento do 

lixiviado com tempo de reação aceitável. A descrição dos ensaios e os dados 

principais obtidos nessa etapa final de otimização são mostrados a seguir. 
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5.2.5.1 Ensaios para otimização energética do processo de eletrocoagulação-

eletroflotação com lixiviado do aterro BR/RJ 01, com densidade de corrente de 

10 A/m2 (ENSAIOS 08, 09 e 10). 

 

Estes ensaios foram realizados para avaliar se condição de densidade de corrente 

abaixo de 22,5 A/m2, que é em geral recomendado com o valor mínimo para o 

processo em questão, tem uma resposta satisfatória.  

 

Os estudos foram realizados em três reatores em paralelo com as mesmas condições, 

porém com adição de 5,0 g/L de NaCl no reator 1, adição de 1,0 g/L de NaCl no reator 

2 e no reator 3 foi mantida a condição do lixiviado bruto, de forma a avaliar não apenas 

a aplicação de uma baixa densidade de corrente, mas o impacto da adição do NaCl, 

sal esse muito utilizado em vários estudos, no aumento da eficiência do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação.  

 

O ensaio com condições abaixo da mínima indicada em literatura foi realizado com o 

levantamento dos parâmetros: DQO, percentual de sólidos e de água na escuma, 

condutividade, corrente elétrica, tensão, temperatura do reator, temperatura do 

ambiente, pH e turbidez durante o tempo de ensaio de 5 horas iniciais, sendo 

estendido até 24 horas, de forma a se conhecer o impacto do tempo de reação no 

processo, com relação a eficiência de remoção da DQO e com a densidade de 

corrente abaixo da recomendada.  A seguir são descritos detalhes desse estudo e os 

seus resultados.   

 

A Figuras 5.103 ilustra o ensaio para os reatores 1, 2 e 3, sendo esses os ensaios 08, 

09 e 10 do processo de eletrocoagulação-eletroflotação em batelada para tratamento 

do lixiviado do aterro BR/RJ 01, com densidade de corrente de 10 A/m2.   
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Figura 5.103 – Ilustração dos ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação com lixiviado 
do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO O8, 09 e 10). 

 

 
(a)  Início do ensaio. 

 
(b) Fim do ensaio com os reatores. 

 

   
  (c) Início do ensaio com o reator 1. 
 

  
(d) Fim do ensaio com o reator 1. 

 
    (e) Fim do ensaio com o reator 3. 
 

 
    (f) Fim do ensaio com o reator 2. 
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As tabelas 5.16, 5.17 e 5.18 mostram o resumo dos dados levantados nos ensaios de 

eletrocoagulação-eletroflotação, com eletrodos de Al, para o lixiviado aterro BR/RJ 01, 

com densidade de corrente de 10 A/m2 para os reatores 1, 2 e 3.  As Figuras 5.104 a 

5.112 ilustram a remoção da DQO e outros dados obtidos nos ensaios 08, 09 e 10 do 

processo de eletrocoagulação-eletroflotação em batelada para tratamento do lixiviado 

do aterro BR/RL 01, com densidade de corrente de 10 A/m2.   

 
Tabela 5.16 - Dados do ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação para o reator 1 com 

lixiviado do aterro BR/RJ 02 (ENSAIO 08). 
 

 
 
 
 

Tabela 5.17 - Dados do ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação para o reator 2 com 
lixiviado do aterro BR/RJ 02 (ENSAIO 09). 
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Tabela 5.18 - Dados do ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação para o reator 3 com 
lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 10). 

 

 
 
 
 
 

Figura 5.104 – Variação da DQO e sua eficiência de remoção no ENSAIO 08. 
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Figura 5.105 – Variação da DQO e sua eficiência de remoção no ENSAIO 09. 
 

 
 
 
 

Figura 5.106 – Variação da DQO e sua eficiência de remoção no ENSAIO 10. 
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Figura 5.107   – Variação da DQO e turbidez no ENSAIO 08. 
 

 

 
 
 

Figura 5.108    – Variação da DQO e turbidez no ENSAIO 09. 
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Figura 5.109    – Variação da DQO e turbidez no ENSAIO 10. 
 

 

 
 
 

Figura 5.110 – Variação típica da condutividade e pH nos ENSAIO 08. 
 

 

 

 
 



 

262 
 

Figura 5.111 – Variação da corrente e tensão nos ENSAIO 08, 09 e 10. 

 

 

 
 
 
 
 

Figura 5.112 – Variação da temperatura ambiente e do reator nos ENSAIO 08, 09 e 
10. 
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Os dados anteriores indicam que a densidade de corrente de 10 A/m2 remove a DQO 

a contento, próximo daquelas altas densidades de corrente, porém com tempo de 

reação muito mais alto, ou seja, maior que 24 horas. Essas baixas densidades de 

corrente não são viáveis para aplicação nos processos de tratamento a nível industrial, 

que em geral exigem um tempo de reação abaixo de 8 horas, tal como o caso do 

eletroflotador da estação de tratamento de lixiviado do aterro BR/RJ 02, pois nesses 

estudos ficou claro que é necessário um alto tempo de reação para uma remoção da 

DQO satisfatória. Acima de 8 - 10 horas de tempo de reação o processo tem pouca 

viabilidade industrial. 

Os ensaios mostraram uma escuma pouco espessa comparando com os ensaios 

aplicando densidades de corrente maiores, o que pode ser visualizado nas Figuras 

anteriores quando do fim do ensaio com os reatores.   Por consequência, o processo 

com essa baixa densidade de corrente gerou uma escuma de menor teor de sólidos 

totais e maior teor de água se comparado com os ensaios com maior densidade de 

corrente.  A tabela 5.19 mostra os dados sobre o teor de sólidos e teor de água, assim 

como o consumo de energia e remoção da DQO para os três reatores. 

 

Tabela 5.19 – Teor de sólidos e água na escuma flotada no final dos ensaios 08, 09 e 

10. 

PARÂMETRO   REATOR 1   REATOR 2   REATOR 3  

 TEOR DE SÓLIDOS SUSPENSOS (%)  
                   

95,15  
                   

91,48  
                     

94,00  

 TEOR DE ÁGUA (%)  
                     

4,85  
                     

8,51  
                       

6,00  

CONSUMO DE ENERGIA (Wh/g DQO)  
                     

1,99 
                     

2,41  
                       

3,10 

CONSUMO DE ENERGIA (KWh/m3 
efluente) 

                     
4,71 

                     
4,71 

                       
4,71 

REMOÇÃO DA DQO (g em 24 horas) 
                     

7,10  
                     

5,87 
                       

4,56  

 

Como os reatores trabalharam em paralelo, os dados de tensão, corrente elétrica e 

condutividade, temperatura do ar e do reator são similares.  Os valores de DQO e 

turbidez se alteram em função do nível de reação e outros parâmetros do processo.  A 

adição de NaCl mostrou-se interessante para incrementar eficiência de remoção da 

DQO, porém devido à baixa densidade de corrente a adição desse sal não teve 

sucesso.  A temperatura não foi problema em nenhum dos ensaios antes discutidos. 
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5.2.5.2 Ensaio para otimização energética do processo de eletrocoagulação-

eletroflotação com lixiviado do aterro BR/RJ 01, com densidade de corrente de 

30 A/m2 (ENSAIOS 11 e 12). 

 

Esses ensaios de otimização foram realizados com uso de três reatores de menor 

porte, porém um dos reatores (reator 3) mostrou problemas nos testes para início dos 

ensaios, portanto somente os reatores 1 e 2 foram validados nesses ensaios. Nos 

ensaios em questão foram levantados os parâmetros: DQO, percentual de sólidos e de 

água na escuma, condutividade, corrente elétrica, tensão, temperatura do reator, 

temperatura do ambiente, pH e turbidez durante o tempo de ensaio que foi ao máximo 

de 8 horas. Nas informações desses ensaios somente serão mostrados os dados mais 

importantes relativos aos reatores 1 e 2, sendo reator 1 aquele que melhor respondeu 

quanto à eficiência desejada em um tempo aceitável sem alteração da temperatura, 

porém os dois reatores mostraram eficiência dentro da faixa desejada de 50 a 65% de 

remoção da DQO.  

 

Os dados mostrados nas Tabelas 5.20 e 5.21 ilustram os levantamentos obtidos com 

os estudos de otimização energética do processo de eletrocoagulação-eletroflotação 

com lixiviado do aterro BR/RJ 01, com densidade de corrente de 30 A/m2 (ENSAIOS 

11 e 12).  

 

Como o foco do trabalho era a remoção da DQO com boa eficiência e sem desperdício 

de energia e consequente não se ter aumento indesejável da temperatura, os objetivos 

foram alcançados com os dois reatores, definindo assim a densidade de corrente dos 

ensaios seguintes de eletrocoagulação-eletroflotação para a aplicação dos processos 

de tratamento combinados, ou seja, a eletrocoagulação-eletroflotação e a eletro-

oxidação combinados no tratamento de lixiviados.  

 

A Figuras 5.113 ilustra os ensaios.  As Figuras 5.114 e 5.119 mostram os dados 

obtidos nos ensaios em questão. 
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Figura 5.113 – Ilustração dos ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação com lixiviado 
do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 11 e 12). 

 

 
(a) Início do ensaio. 

 
(b) Início do ensaio. 
 

 
(c) Sistema em reação (R1). 

 
(d)  Sistema em reação (R2).         

 

 

Tabela 5.20 - Dados do ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação para o reator 1 com 
lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 11). 
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Tabela 5.21 - Dados do ensaio de eletrocoagulação-eletroflotação para o reator 2 com 
lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 12). 

 

 

 

Figura 5.114 – Variação da DQO e sua eficiência de remoção no ENSAIO 11. 
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Figura 5.115 – Variação da DQO e sua eficiência de remoção no ENSAIO 12. 

 
 
 
 

Figura 5.116 – Variação típica da temperatura ambiente e do reator nos ENSAIO 11. 
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Figura 5.117 – Variação da turbidez e pH no ENSAIO 11. 

 
 
 
 
 
 
 

Figura 5.118 – Variação da turbidez e pH no ENSAIO 12. 
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Figura 5.119 – Variação da condutividade, corrente e tensão nos ENSAIOS 11 e 12. 

 

 

Os dados anteriores indicam que a densidade de corrente de 30 A/m2 remove a DQO 

a contento, dentro da faixa obtida nos outros ensaios (50 a 65%) com um tempo de 

reação de 8 horas, sendo esse um valor aceitável do ponto de vista da geração de 

lixiviados típicas para aterros encerrados que tem lixiviados recalcitrantes.  Os ensaios 

mostraram uma escuma espessa o suficiente, para que essa escuma gerada possa 

ser retornada ao aterro sem necessidade de adensamento e desaguamento.  A Tabela 

5.22 mostra os dados sobre o teor de sólidos e teor de água, assim como o consumo 

de energia e remoção da DQO para os dois reatores. 

 

Tabela 5.22 – Teor de sólidos e água na escuma flotada no final dos ensaios 11 e 12. 

PARÂMETRO   REATOR 1   REATOR 2  

 TEOR DE SÓLIDOS SUSPENSOS (%)  
                   

93,12  
                   

88,21 

 TEOR DE ÁGUA (%)  
                     

6,88 
                     

11,79  

CONSUMO DE ENERGIA (Wh/g DQO)  
                     

3,31 
                     

3,51  

CONSUMO DE ENERGIA (KWh/m3 
efluente) 

                     
6,35 

                     
6,35 

REMOÇÃO DA DQO (g em 8 horas) 
                     

5,76 
                     

5,42 
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Como os dois reatores trabalharam em paralelo, os dados de tensão, corrente elétrica, 

condutividade, temperatura do ar e do reator são similares.  Os valores de DQO e 

turbidez se alteram em função do nível de reação e outros parâmetros do processo. A 

temperatura do meio reacional ficou semelhante àquela do ar ambiente, como pode 

ser verificado nos dados antes mostrados. Ficou ainda confirmado nesses ensaios que 

a turbidez e formação de hidróxidos ao final do processo não tem interferência maior 

na eficiência do processo e sim a temperatura, pois como pode ser verificado nos 

ensaios com 30 A/m2, ocorreu um aumento da turbidez, porém devido a não ocorrer 

aquecimento excessivo do meio reacional, não ocorreu uma redução da eficiência de 

remoção da DQO no final do processo, como vinha ocorrendo nos ensaios anteriores. 

 

5.2.6 Resumo geral e conclusões dos dados obtidos nos ensaios do processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação com lixiviado aterro BR/RJ 01 e BR/RJ 02. 

 

Os ensaios gerais de eletrocoagulação-eletroflotação levaram a várias conclusões 

sobre a aplicação do processo de eletrocoagulação-eletroflotação no tratamento de 

lixiviados recalcitrantes, a seguir mencionadas: 

 

1.  Aplicando o processo de eletrocoagulação-eletroflotação aos lixiviado 

estudados (estabilizados), obteve-se uma remoção máxima da DQO em geral 

de 48 a 65%, sendo essa a faixa limite para o processo em questão.  Esses 

dados são corroborados com estudos de outros autores (ILHAN et al., 2008; 

VELI et al., 2008; LABANOWSKIA et al., 2010; TOP et al, 2011; LI et al., 2011; 

BOUHEZILA et al., 2011; ORKUN & KULEYIN, 2012; RICORDEL & DJELAL, 

2014; TEZCAN UN & ODUNCU, 2014; YADAV & DIKSHIT, 2017); 

2.  A aplicação de uma densidade de corrente acima daquela de equilíbrio gera 

perdas e aquecimento no tratamento de lixiviados recalcitrante, sem aumento 

da eficiência do processo; 

3.   O calor excessivo tem um impacto negativo ao processo devido a dissolução 

da escuma flotada, aumentando a DQO do lixiviado ao final do processo; 

4.  A densidade de corrente mais adequada ficou em 30 A/m2, sendo essa aquela 

de equilíbrio termodinâmico do processo, mesmo com maior tempo de reação, 

confirmando dados de outros pesquisadores (LI et al., 2011; ORKUN & 

KULEYIN, 2012; RICORDEL & DJELAL, 2014);   

5.  Todos os ensaios mostraram uma tendência de aumento do pH do meio 

reacional, sendo bom para o processo devido a necessidade de remoção da 
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amônia do lixiviado.  Vários artigos corroboram essas informações 

(DROUICHE et al., 2007; SAYINER et al., 2008; ILHAN et al., 2008; 

ESPINOZA-QUIÑONES et al., 2009; PHALAKORNKULE et al., 2010; LI, X. et 

al., 2011; EMAMJOMEH et al. 2011; AHMED et al., 2012; SHIVAYOGIMAT & 

WATAWATI, 2013; MAJLESI et al., 2015); 

6.   Altas densidades de corrente intensificam a geração de hidróxidos, gerando 

um meio reacional mais viscoso e altas temperaturas; 

7.  A turbidez do efluente tratado em geral é reduzida nas primeiras horas dos 

ensaios, porém cresce ao longo da reação em função da maior geração de 

hidróxidos no meio reacional; 

8.  A escuma gerada tem um baixo teor de água e alto teor de sólidos, podendo 

ser disposta diretamente em aterro sem qualquer necessidade de 

adensamento e desaguamento.  Alguns poucos artigos avaliaram e corroboram 

essa afirmação (LAI et al., 2004; MEUNIER et al., 2006; CHOU et al., 2011; 

RICORDEL & DJELAL, 2014); 

9.  Os consumos energéticos nesses ensaios foram calculados e se mostraram 

como a seguir:  3,10 e 29,01 Wh/g DQO e 5,02 e 48,80 KWh/m3 

(desconsiderando os dados relativos a 10 A/m2, que não satisfazem ao 

processo), esses dados se mostram dento do preconizado por vários artigos 

(ILHAN et al., 2008; VELI et al., 2008; LABANOWSKIA et al., 2010; TOP et al, 

2011; LI et al., 2011; BOUHEZILA et al., 2011; ORKUN & KULEYIN, 2012; 

RICORDEL & DJELAL, 2014);   

10. Os consumos energéticos médios calculados nos ensaios otimizados com 30 

A/m2 se foram com a seguir:  3,41 Wh/g DQO e 6, 35 KWh/m3, sendo próximo 

aos dados obtidos pelo autor ORKUN & KULEYIN, (2012); 

11. Nos ensaios verificou-se que reator do aterro BR/RJ 02 poderia ter bom 

funcionamento com tempo de reação de 2,0 horas e densidade de corrente de 

aproximadamente 87,7 A/m2 com uma eficiência de remoção da DQO próxima 

de 50%, porém seria necessário um sistema de resfriamento dos eletro-

reatores; 

12. Não existe na literatura pesquisada estudos para avaliação e preocupação 

quanto ao aumento da temperatura do meio reacional com aplicação de altas 

densidades de corrente, assim como quanto a qualidade da escuma flotada, 

quanto ao teor de sólidos, água e metais.    

 



 

272 
 

As Figuras 5.120 a 5.125 ilustram o resumo dos principais dados de todos os ensaios 

de eletrocoagulação-eletroflotação com lixiviados recalcitrantes (ENSAIOS P 01, P 02, 

ENSAIO 01, 02, 03, 04, 05, 06, 07, 08, 09, 10, 11 e 12). 

 

Figura 5.120 – Teor de sólidos e água na escuma flotada      
 (ENSAIOS P 01, P 02, ENSAIOS 01 a 12). 

 

 

 

Figuras 5.121 – Diferença da temperatura do reator e o ar no fim dos ensaios 

     (ENSAIOS P 01, P 02, ENSAIOS 01 a 12). 
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Figuras 5.122 – Diferença da temperatura do reator no início e fim dos ensaios 

     (ENSAIOS P 01, P 02, ENSAIOS 01 a 12). 
 

 

 
 

Figuras 5.123 – Consumo de energia/m3 efluente vs eficiência de remoção da DQO      
(ENSAIOS P 01, P 02, ENSAIOS 01 a 12). 
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Figuras 5.124 – Consumo de energia/g DQO vs eficiência de remoção da DQO      
(ENSAIOS P 01, P 02, ENSAIOS 01 a 12). 

 

 
Figura 5.125 – Eficiência de remoção da DQO em função do tempo de reação       

     (ENSAIOS P 01, P 02, ENSAIOS 01 a 12). 

 

 

 

Os gráficos anteriores reforçam as teses já postuladas sobre o tratamento de lixiviados 

recalcitrantes de aterro estabilizado. Nos próximos capítulos serão realizados os 

ensaios de eletro-oxidação aplicados aos lixiviados e os ensaios dos processos 

conjuntos em um mesmo reator e os ensaios dos processos conjuntos em reatores 

separados. 
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5.3 Resultados dos ensaios de eletro-oxidação com lixiviado do aterro BR/RJ 01 

 

5.3.1 Ensaios do processo de eletro-oxidação com lixiviado do aterro BR/RJ 01, 

com variação da corrente elétrica (1 a 3 A) e da densidade de corrente (165,5 a 

496,5 A/m2) 

 

Após todos os ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação confirmatórios anteriores 

que definiram uma densidade de corrente ótima de 30 A/m2, foram realizados ensaios 

de eletro-oxidação com o uso dos três tipos de placas, sendo uma para um dos três 

reatores utilizados nos ensaios. 

Os ensaios nesse caso foram mais simples, devido a não ter uma formação massiva 

de coágulos, porém havia necessidade de limpeza periódica dos eletrodos devido a 

formação de precipitados.  A maioria dos ensaios foram realizados com os reatores 

em paralelo, sendo apenas usados os reatores, cada um com sua placa e uma fonte 

somente para alimentação comum a todos os três reatores.  Nos ensaios de eletro-

oxidação, aplicou-se uma corrente que variou de 1,0 a 3,0 A e uma densidade de 

corrente de 165,5 a 496,5 A/m2, para cada tipo de reator com sua placa, a saber:   

 Reator 1, com uso de placa de Ti/RuO2 -Inox (ânodo – cátodo);  

 Reator 2, com uso de placa de Ti/RuO2 - Ti (ânodo – cátodo); 

 Reator 3, com uso de placa de Ti/RuO2 - Ti/RuO2 (ânodo – cátodo). 

Os ensaios foram realizados tal qual os anteriores, porém a oxidação ocorria nas 

placas de forma direta e junto ao meio reacional de forma indireta, assim como os 

eletrodos não eram consumidos. Os ensaios de eletro-oxidação visaram definir formas 

outras complementares de tratamento eletrolítico para o lixiviado de forma a aumentar 

a eficiência de remoção dos compostos tóxicos e recalcitrantes. A concepção desses 

ensaios objetivou também aumentar a eficiência do tratamento, pois o sistema de 

eletrocoagulação-eletroflotação se mostrou limitado para esse tipo de lixiviado, sendo 

vislumbrado um tratamento conjunto do lixiviado com eletrocoagulação-eletroflotação 

em conjunto com a eletro-oxidação. A série de testes deixam várias informações 

importantes para o entendimento do processo aplicado a lixiviados de forma a se 

definir também a corrente elétrica e densidade de corrente mais adequada. 
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O sistema aplicado ao processo de eletro-oxidação nos vários ensaios está ilustrado 

nas Figuras 5.126 e 5.127. 

  

Figura 5.126 – Ilustração dos ensaios de eletro-oxidação com lixiviado do aterro BR/RJ 
01 (ENSAIOS 13 a 27). 

 

 
(a) Aparato do ensaio. 

 
(b) Reator no início do ensaio. 

 
(c) Reatores no meio do ensaio. 
 

 
(d) Reatores no meio do ensaio. 

 
(e) Reatores no fim do ensaio. 

 
(f) Reator no fim do ensaio. 
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Figura 5.127 – Ilustração dos ensaios de eletro-oxidação com lixiviado do aterro BR/RJ 
01 (ENSAIO 15 – melhor ensaio com Reator 3, 2 A, 331 A/m2). 

 

 
(a) Aparato do melhor ensaio (reator 3). 

 
(b) Início do melhor ensaio (reator 3). 

 

 
(c) Meio do melhor ensaio (reator 3). 

 

 
(d) Meio do melhor ensaio (reator 3). 

 

 
(e) Fim do melhor ensaio (reator 3). 

 

 
(f)  Amostras do melhor ensaio (reator 3). 

 

As tabelas 5.23 a 5.37 mostram os resultados de todos os ensaios de eletro-oxidação 

realizados com o lixiviado do aterro BR/RJ 01. Esses resultados foram base para 

definição do melhor ensaio e suas condições. 
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Tabela 5.23 - Dados do ensaio de eletro-oxidação para o reator 1 com lixiviado do 
aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 13). 

 

 

Tabela 5.24 - Dados do ensaio de eletro-oxidação para o reator 2 com lixiviado do 
aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 14). 

 

 

Tabela 5.25 - Dados do ensaio de eletro-oxidação para o reator 3 com lixiviado do 
aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 15). 
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Tabela 5.26 - Dados do ensaio de eletro-oxidação para o reator 1 com lixiviado do 
aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 16). 

 

 

Tabela 5.27 - Dados do ensaio de eletro-oxidação para o reator 2 com lixiviado do 
aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 17). 

 

Tabela 5.28 - Dados do ensaio de eletro-oxidação para o reator 3 com lixiviado do 
aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 18). 
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Tabela 5.29 - Dados do ensaio de eletro-oxidação para o reator 1 com lixiviado do 
aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 19). 

 

 

Tabela 5.30 - Dados do ensaio de eletro-oxidação para o reator 2 com lixiviado do 
aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 20). 

 

 

Tabela 5.31 - Dados do ensaio de eletro-oxidação para o reator 3 com lixiviado do 
aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 21). 
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Tabela 5.32 - Dados do ensaio de eletro-oxidação para o reator 1 com lixiviado do 
aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 22). 

 

 

Tabela 5.33 - Dados do ensaio de eletro-oxidação para o reator 2 com lixiviado do 
aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 23). 

 

 

Tabela 5.34 - Dados do ensaio de eletro-oxidação para o reator 3 com lixiviado do 
aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 24). 
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Tabela 5.35 - Dados do ensaio de eletro-oxidação para o reator 1 com lixiviado do 
aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 25). 

 

 

Tabela 5.36 - Dados do ensaio de eletro-oxidação para o reator 2 com lixiviado do 
aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 26). 

 

 

Tabela 5.37 - Dados do ensaio de eletro-oxidação para o reator 3 com lixiviado do 
aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 27). 
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Em função dos resultados dos ensaios de eletro-oxidação, pode-se concluir:  

1)   Para correntes elétricas menores utilizadas, com valores menores do que 1,0 a 

1,5 A, o processo não teve um bom desempenho, com pode ser verificado nos 

dados levantados nos ensaios anteriores.  A Tabela 5.38 mostra os dados 

desses ensaios. 

 

Tabela 5.38 - Dados dos ensaios de eletro-oxidação para os reatores com 
lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIOS com corrente elétrica de 1,0 e 1,5 A). 

 
 

ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO 
EXECUTADO COM LIXIVIADO DO 

ATERRO BR/RJ 01 

EFICIÊNCIA DE REMOÇÃO 

DA DQO EM 8,0 HORAS DE 

ENSAIO (%) 

TEMPERATURA 

FINAL EM 8,0 

HORAS DE ENSAIO 

(°C) 

ENSAIO 16 (DENSIDADE DE 

CORRENTE  165,5 A/m2 e 1 A, DQO INICIAL 
2318,0 mg/L, REATOR R 1, Ti/RuO2 - INOX). 

8,86 25,5 

ENSAIO 17 (DENSIDADE DE 

CORRENTE  165,5 A/m2 e 1 A, DQO INICIAL 

2087,1 mg/L, REATOR R 2, Ti/RuO2 -Ti). 

0,00 25,5 

ENSAIO 18 (DENSIDADE DE 

CORRENTE  165,5 A/m2 e 1 A, DQO INICIAL 

1682,9 mg/L, REATOR R 3, Ti/RuO2 -

Ti/RuO2). 

36,28 29,5 

ENSAIO 22 (DENSIDADE DE 

CORRENTE 248,25 A/m2 e 1,5 A, DQO 
INICIAL 2386,6 mg/L, REATOR R 1, Ti/RuO2 
- INOX). 

8,95 34,0 

ENSAIO 23 (DENSIDADE DE 

CORRENTE  248,25 A/m2 e 1,5 A, DQO 

INICIAL 915,0 mg/L, REATOR R2, Ti/RuO2 -

Ti). 

0,00 34,5 

ENSAIO 24 (DENSIDADE DE 

CORRENTE  248,25 A/m2 e 1,5 A, DQO 

INICIAL 1344,6 mg/L, REATOR R3, Ti/RuO2 -

Ti/RuO2). 

31,3  32,0 
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Somente os ensaios com Ti/RuO2 -Ti/RuO2, que possui uma área maior e 

cátodo e ânodo de titânio dopado com óxido de rutênio e tem grande eficiência 

na geração do composto oxidante cloro, mostraram uma melhor remoção da 

DQO nessa faixa de 1 a 1,5 A.  Os outros ensaios não passarem de 10% de 

remoção da DQO.  Sabe-se que o titânio dopado com óxido de rutênio mostra 

um potencial de oxidação de 1,4 a 1,7 V e um sobre potencial de evolução do 

O2 de 0,18 V, ou seja, esse ânodo tem baixo poder oxidativo, porém acredita-

se que a maior área do conjunto ânodo e cátodo, e o ânodo em conjunto com o 

cátodo de mesmo material, Ti/RuO2 -Ti/RuO2, apresente melhores resultados 

na oxidação da DQO que os outros conjuntos de ânodo – cátodo, acredita-se 

um função da maior área, de um ânodo com material de grande potencial de 

geração de cloro e ainda da influência do próprio cátodo (não foi encontrado na 

literatura pesquisada estudo que avalie a influência do cátodo no processo de 

eletro-oxidação); 

 

2)   Ensaios aplicando valores de corrente de 2,5 e 3,0 A, também não mostraram 

bom desempenho, acredita-se em função desses ensaios gerarem uma maior 

temperatura que influencia negativamente na dissolução do cloro (gás). A taxa 

de oxidação direta no processo de eletro-oxidação depende da atividade do 

eletrodo, taxa de difusão dos meios reacionais e densidade de corrente, sendo 

o ânodo mais eficiente aquele que além de boa estabilidade, tenha alto sobre 

potencial de oxigênio, que não é o caso do titânio dopado com óxido de 

rutênio, porém o mesmo se comportou bem na eletro-oxidação dos lixiviados 

do aterro BR/RJ 01 em função de sua habilidade em gerar o oxidante enérgico 

cloro. Já oxidação indireta no processo de eletro-oxidação, fatores como: pH, 

temperatura e taxa de difusão dos oxidantes gerados no meio reacional, 

determinam a taxa de oxidação.  Nesse caso ocorre a geração do gás cloro no 

meio reacional, porém em função da temperatura mais alta do meio o cloro 

mostra baixa solubilidade, sendo liberado para atmosfera e assim não gera os 

outros compostos oxidantes em grande quantidade, sendo menos efetivo.   No 

caso dos processos de eletro-oxidação que tenham como principal 

componente oxidante o cloro, o aumento da temperatura do meio reacional tem 

grande importância devido ao aumento de temperatura reduzir muito a 

solubilidade do gás cloro e assim ocorrendo sua emanação e reduzindo sua 

eficiência na oxidação de compostos, principalmente os recalcitrantes. 
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Tabela 5.39 - Dados dos ensaios de eletro-oxidação para os reatores com lixiviado 
do aterro BR/RJ 01 (ENSAIOS com corrente elétrica de 2,5 e 3,0 A). 

 

ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO EXECUTADO 
COM LIXIVIADO DO ATERRO BR/RJ 01 

EFICIÊNCIA DE 

REMOÇÃO DA DQO EM 

8,0 HORAS DE ENSAIO 

(%) 

TEMPERATURA FINAL 

EM 8,0 HORAS DE 

ENSAIO (°C) 

ENSAIO 19 (DENSIDADE DE CORRENTE 496,5 

A/m2 e 3 A, DQO INICIAL 2386,6 mg/L, REATOR R 1, 
Ti/RuO2 - INOX). 

9,98 42,5 

ENSAIO 20 (DENSIDADE DE CORRENTE  496,5 

A/m2 e 3 A, DQO INICIAL 2386,6 mg/L, REATOR R 2, 

Ti/RuO2 -Ti). 

8,95 43,0 

ENSAIO 21 (DENSIDADE DE CORRENTE  496,5 

A/m2 e 3 A, DQO INICIAL 816,6 mg/L, REATOR R 3, 

Ti/RuO2 -Ti/RuO2). 

18,19 37,5 

ENSAIO 25 (DENSIDADE DE CORRENTE  413,75 

A/m2 e 2,5 A, DQO INICIAL 1340,4 mg/L, REATOR R 1, 
Ti/RuO2 - INOX). 0,00 39,5 

ENSAIO 26 (DENSIDADE DE CORRENTE  413,75 

A/m2 e 2,5 A, DQO INICIAL 1313,3 mg/L, REATOR R 2, 

Ti/RuO2 -Ti). 21,27 45,5 

ENSAIO 27 (DENSIDADE DE CORRENTE   413,75 

A/m2 e 2,5 A, DQO INICIAL 1476,2 mg/L, REATOR R 3, 

Ti/RuO2 -Ti/RuO2). 36,60 32,0 

 

3)  Os ensaios considerados melhores foram com 2,0 A como o uso do reator de 

eletrodos de Ti/RuO2 - Ti/RuO2 (ânodo – cátodo), como pode ser verificado a 

seguir. 
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Tabela 5.40 - Dados do ensaio de eletro-oxidação para os reatores com lixiviado 
do aterro BR/RJ 01 (ENSAIOS com corrente elétrica de 2,0 A). 

 

ENSAIO DE ELETRO-OXIDAÇÃO 
EXECUTADO COM LIXIVIADO DO ATERRO 

BR/RJ 01 

EFICIÊNCIA DE REMOÇÃO 

DA DQO EM 8,0 HORAS DE 

ENSAIO (%) 

TEMPERATURA 

FINAL EM 8,0 

HORAS DE 

ENSAIO (°C) 

ENSAIO 13 (DENSIDADE DE CORRENTE  331 

A/m2 e 2 A, DQO INICIAL 2934,6 mg/L, REATOR 
R1, Ti/RuO2 - INOX). 

25,03 24,5 

ENSAIO 14 (DENSIDADE DE CORRENTE  331 

A/m2 e 2 A, DQO INICIAL 2111,8 mg/L, REATOR R 

2, Ti/RuO2 -Ti). 

18,67 25,0 

ENSAIO 15 (DENSIDADE DE CORRENTE  331 

A/m2 e 2 A, DQO INICIAL 1416,3 mg/L, REATOR R 

3, Ti/RuO2 -Ti/RuO2). 

43,26 28,5 

 

4)    O ensaio escolhido como o melhor foi aquele com uso de Ti/RuO2 - Ti/RuO2 

(ânodo – cátodo) e 2,0 A e densidade de corrente de 331 A/m2, sendo utilizado 

para os ensaios seguintes combinando os dois processos.  Na Figura 5.128 e 

5.129 tem-se gráficos das eficiências.  As Figuras 5.130 e 5.131 mostram os 

consumos de energia. 

 

Figura 5.128 – Eficiência de remoção da DQO em função do tempo de reação       
     (ENSAIOS 13 a 27). 
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Figura 5.129 – Eficiência de remoção da DQO em função da temperatura do meio 
reacional (ENSAIOS 13 a 27). 

 

 

 

 

Figuras 5.130 – Diferença da temperatura do reator no início e fim dos ensaios eletro-

oxidação (ENSAIOS 13 a 27). 
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Figuras 5.131 – Diferença da temperatura do reator e do ar no fim dos ensaios eletro-
oxidação (ENSAIOS 13 a 27). 

 

 

As variações de temperatura nos ensaios de eletro-oxidação também são importantes 

e devem ser consideradas, pois influenciam nas eficiências do processo, em caso de 

ampliação da escala com pode ser verificado nos gráficos anteriores.  As Figuras 

5.132 a 5.146 ilustram os gráficos relativos à remoção da DQO nos principais ensaios. 

 

 
Figura 5.132 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação para o 

reator 1 com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 13). 
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Figura 5.133 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação para o 
reator 2 com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 14). 

 

 

Figura 5.134 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação para o 
reator 1 com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 16). 
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Figura 5.135 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação para o 
reator 2 com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 17). 

 

 

 

Figura 5.136 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação para o 
reator 1 com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 19). 
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Figura 5.137 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação para o 
reator 2 com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 20). 

 

 

Figura 5.138 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação para o 
reator 2 com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 26). 

 

 



 

292 
 

Figura 5.139 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação para o 
reator 1 com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 25). 

 

 

Figura 5.140 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação para o 
reator 3 com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 27). 
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Figura 5.141 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação para o 
reator 3 com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 24). 

 

 

Figura 5.142 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação para o 
reator 3 com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 18). 
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Figura 5.143 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação para o 
reator 3 com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 15). 

 

 

Figura 5.144 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação para o 
reator 3 com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 21). 

 



 

295 
 

Figura 5.145 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação para o 
reator 2 com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 23). 

 

 

Figura 5.146 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação para o 
reator 1 com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 22). 
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5.4 Ensaios dos Processos eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação 

combinados e simultâneos com os valores de densidade de corrente 

considerados ótimos 

 

5.4.1   Ensaios dos Processos eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação 

conjuntos em reator único, com lixiviado do aterro BR/RJ 01, com eletrodo de Al, 

densidade de corrente de 30 A/m2 na eletrocoagulação-eletroflotação, 2 A e 331 

A/m2 na eletro-oxidação.  

 

Nos eletrodos de eletro-oxidação, aplicou-se uma corrente elétrica de 2,0 A e 

equivalenta uma densidade de corrente ótima de 331 A/m2, para cada tipo de reator 

combinado com sua placa (eletrodo), a saber:   

 

  Reator 1, com uso de placa de Ti/RuO2 -Inox (ânodo – cátodo);  

 

  Reator 2, com uso de placa de Ti/RuO2 - Ti (ânodo – cátodo); 

 

  Reator 3, com uso de placa de Ti/RuO2 - Ti/RuO2 (ânodo – cátodo). 

 

A utilização dos três tipos de eletrodos, mesmo sabendo da maior eficiência dos 

conjuntos de eletrodos Ti/RuO2 - Ti/RuO2 (ânodo – cátodo), teve objetivo de confirmar 

a melhor eficiência desses eletrodos em conjunto com os eletrodos consumíveis de Al.  

A seguir tem-se os dados dos estudos com um reator único no tratamento do lixiviado 

do aterro BR/RJ 01 dos processos conjugados e simultâneos de eletrocoagulação-

eletroflotação e eletro-oxidação. 

O sistema aplicado aos processos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-

oxidação conjugados em reator único nos vários ensaios está ilustrado na Figura 

5.147 a seguir. 

 As Tabelas 5.41 a 5.43 mostram os dos obtidos nos ensaios dos processos de 

eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação conjugados e simultâneos em reator 

único. 
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Figura 5.147 – Ilustração dos ensaios de eletro-oxidação e eletrocoagulação-
eletroflotação combinados e simultâneos em reator único com lixiviado do aterro 

BR/RJ 01 (ENSAIOS 28 a 30). 

 

 
(a) Aparato do ensaio.                                     

 

 
(  (b) Reatores antes início do ensaio. 

 
(c) Reatores no início do ensaio. 

 
(d) Reatores no meio do ensaio. 

 

 (e) Reatores no fim do ensaio. 
 

(e) Amostras do reator 3 (o melhor). 
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Tabela 5.41 - Dados do ensaio de eletro-oxidação e eletrocoagulação-eletroflotação 
combinados e simultâneos em reator único com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 

28). 

 

 

 

 

Tabela 5.42 - Dados do ensaio de eletro-oxidação e eletrocoagulação-eletroflotação 
combinados em reator único com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 29). 
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Tabela 5.43 - Dados do ensaio de eletro-oxidação e eletrocoagulação-eletroflotação 
combinados em reator único com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 30). 

 

 

Foram avaliados todos os dados dos ensaios com um único reator, sendo que foram 

testados os três tipos de eletrodos de eletro-oxidação confeccionados, como antes 

comentado. Os reatores testados foram acoplados em conjunto, com ensaios em 

paralelo.  O sistema com o reator com eletrodos de Ti/RuO2 - Ti/RuO2 (ânodo – 

cátodo) com 2 A e densidade de corrente de 331 A/m2 na eletro-oxidação e eletrodos 

de Al, com densidade de corrente de 30 A/m2 na eletrocoagulação-eletroflotação se 

mostrou como a melhor combinação de sistemas e ainda sem maiores aumentos da 

temperatura do meio reacional, como pode ser verificado nas tabelas anteriores. Os 

valores obtidos para as eficiências de remoção da DQO são mostrados a seguir.  

 

  O sistema reator com eletrodos de Ti/RuO2 - Ti/RuO2 (ânodo – cátodo) de 

eletro-oxidação e eletrodos de Al na eletrocoagulação-eletroflotação, 

apresentou eficiência na remoção da DQO de 79,18 %; 

 

  O sistema reator com eletrodos de Ti/RuO2 - Ti (ânodo – cátodo) de eletro-

oxidação e eletrodos de Al na eletrocoagulação-eletroflotação, apresentou 

eficiência na remoção da DQO de 54,63 %; 

 

  O sistema reator com eletrodos de Ti/RuO2 - Inox (ânodo – cátodo) de eletro-

oxidação e eletrodos de Al na eletrocoagulação-eletroflotação, apresentou 

eficiência na remoção da DQO de 61,91 %. 
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Uma preocupação desse tipo de processo conjunto, ainda não aplicado em um mesmo 

reator com os dois processos simultâneos, era a precipitação de sólidos gerados na 

eletrocoagulação-eletroflotação nos eletrodos de eletro-oxidação, porém o que se 

verificou foi que a eletro-oxidação gerou muitas bolhas de gás em conjunto com a 

eletrocoagulação-eletroflotação, o que manteve o sistema como um todo em 

suspensão não gerando qualquer problema para os eletrodos da eletro-oxidação. A 

grande geração de bolhas de gás dos dois processos em conjunto, aumentou em 

muito a agitação do meio reacional causando maior turbulência.  Vislumbrou-se dessa 

forma novos ensaios com reatores em separado em circulação contínua, sendo um 

reator de eletrocoagulação-eletroflotação e o outro de eletro-oxidação, de forma a se 

evitar a maior turbulência que a princípio concorreria para a quebra de flocos e 

redução a eficiência do processo global. A temperatura não foi problema em nenhum 

dos processos em função das variáveis definidas anteriormente. Esses ensaios 

combinados simultâneos não têm comparação na literatura. 

As Figuras 5.148 a 5.150 ilustram os dados levantados relativos à eficiência dos 

processos em cada reator. 

 

Figura 5.148 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação e 
eletrocoagulação-eletroflotação combinados em reator único com lixiviado do aterro 

BR/RJ 01 (ENSAIO 28). 
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Figura 5.149 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação e 
eletrocoagulação-eletroflotação combinados em reator único com lixiviado do aterro 

BR/RJ 01 (ENSAIO 29). 

 

 

Figura 5.150 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação e 
eletrocoagulação-eletroflotação combinados em reator único com lixiviado do aterro 

BR/RJ 01 (ENSAIO 30). 
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5.4.2 Ensaios dos processos eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação 

conjuntos e simultâneos em reatores separados com o lixiviado do aterro BR/RJ 

01, lixiviado do aterro BR/RJ 02 (concentrado bruto) e lixiviado do aterro BR/RJ 

03 (concentrado da osmose inversa), com densidade de corrente de 30 A/m2 na 

eletrocoagulação-eletroflotação e eletrodos de Al.  Na eletro-oxidação corrente 

de 2 A, densidade de corrente de 331 A/m2 com eletrodos de Ti/RuO2 - Ti/RuO2. 

 

A seguir tem-se os dados dos ensaios com reatores separados aplicados ao lixiviado 

do aterro BR/RJ 01, lixiviado do aterro BR/RJ 02 (concentrado bruto) e lixiviado do 

aterro BR/RJ 03 (concentrado da osmose inversa), com densidade de corrente de 30 

A/m2 na eletrocoagulação-eletroflotação e 2 A, densidade de corrente de 331 A/m2  na 

eletro-oxidação com placa Ti/RuO2 - Ti/RuO2. 

Esses ensaios tiveram como objetivo avaliar a aplicação dos processos de 

eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação conjugados e simultâneos, porém 

em reatores separados aplicados ao lixiviado do aterro BR/RJ 01, porém também 

avaliar a aplicabilidade dos processos conjugados e simultâneos no tratamento de 

lixiviados com alta concentração de compostos recalcitrantes como é o caso do 

lixiviado do aterro BR/RJ 02 (concentrado bruto) e lixiviado do aterro BR/RJ 03 

(concentrado da osmose inversa).  Nesse caso a geração de gases não gera maior 

turbulência e os processos podem ocorrer sem a possibilidade de quebra de flocos, 

sendo assim verificado se era possível um aumento da eficiência de remoção da DQO 

no tratamento do lixiviado do aterro BR/RJ 01 e avaliar a tratabilidade dos lixiviados 

recalcitrantes.  Cada reator teve a implantação dos eletrodos, sendo o reator de eletro-

oxidação com eletrodos de Ti/RuO2 - Ti/RuO2, com corrente elétrica de 2 A e 

densidade de corrente de 331 A/m2 e o reator de eletrocoagulação-eletroflotação com 

eletrodos de Al e densidade de corrente 30 A/m2, sendo a circulação entre os reatores 

executada por uma bomba com vazão de 6,7 litros/hora. 

O sistema aplicado aos processos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-

oxidação conjuntos ou conjugados e simultâneos em reatores separados nos vários 

ensaios está ilustrado na Figura 5.151.  As Tabelas 5.44 a 5.46 mostram os obtidos 

nos ensaios dos processos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação 

conjuntos e simultâneos em reatores separados aplicados ao lixiviado do aterro BR/RJ 

01, lixiviado do aterro BR/RJ 02 (concentrado bruto) e lixiviado do aterro BR/RJ 03 

(concentrado da osmose inversa). 
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As Figuras 5.152 a 5.154 ilustram os dados levantados relativos à eficiência dos 

processos em cada reator. 

 

Figura 5.151 – Ilustração dos ensaios de eletro-oxidação e eletrocoagulação-
eletroflotação conjugados e simultâneos em reatores separados com lixiviados dos 

aterros BR/RJ 01, BR/RJ 02 e BR/RJ 03 (ENSAIOS 31 a 33). 
 

 
(a) Aparato do ensaio. 

 
(b) Reatores no início do ensaio. 

 

  
(c) Reatores no fim do ensaio. 

 
(d) Amostras do sistema com lixiviado 
BR/RJ 01. 

 

Tabela 5.44 - Dados do ensaio de eletro-oxidação e eletrocoagulação-eletroflotação 
combinados e simultâneos em reatores separados com lixiviado do aterro BR/RJ 01 

(ENSAIO 31). 
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Tabela 5.45 - Dados do ensaio de eletro-oxidação e eletrocoagulação-eletroflotação 
combinados e simultâneos em reatores separados com lixiviado do aterro BR/RJ 03 

(ENSAIO 32). 

 

 

 

Tabela 5.46 - Dados do ensaio de eletro-oxidação e eletrocoagulação-eletroflotação 
combinados e simultâneos em reatores separados com lixiviado do aterro BR/RJ 02 

(ENSAIO 33). 
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Figura 5.152 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação e 
eletrocoagulação-eletroflotação combinados e simultâneos em reatores separados 

com lixiviado do aterro BR/RJ 01 (ENSAIO 31). 

 

 

Figura 5.153 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação e 
eletrocoagulação-eletroflotação combinados e simultâneos em reatores separados 

com lixiviado do aterro BR/RJ 03 (ENSAIO 32). 
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Figura 5.154 – Eficiência de remoção da DQO do ensaio de eletro-oxidação e 
eletrocoagulação-eletroflotação combinados e simultâneos em reatores separados 

com lixiviado do aterro BR/RJ 02 (ENSAIO 33). 

 

 

Foram avaliados todos os dados dos ensaios com reatores separados com os três 

lixiviados escolhidos para os estudos.  Nesses ensaios foi avaliado o tratamento pelos 

processos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação combinados e 

simultâneos em reatores separados do lixiviado do aterro BR/RJ 01, lixiviado do aterro 

BR/RJ 02 e lixiviado do aterro BR/RJ 03.  As eficiências de remoção da DQO são as 

mostradas a seguir. 

 

   Eficiência do processo de tratamento do sistema de reação com eletrodos de 

Ti/RuO2 - Ti/RuO2 (ânodo – cátodo) na eletro-oxidação e eletrodos de Al na 

eletrocoagulação-eletroflotação, com o lixiviado do aterro BR/RJ 01: Eficiência 

na remoção da DQO de 86,78 %; 

 

   Eficiência do processo de tratamento do sistema de reação com eletrodos de 

Ti/RuO2 - Ti/RuO2 (ânodo – cátodo) na eletro-oxidação e eletrodos de Al na 

eletrocoagulação-eletroflotação, com o lixiviado do aterro BR/RJ 02: Eficiência 

na remoção da DQO de 28,49% 
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   Eficiência do processo de tratamento do sistema de reação com eletrodos de 

Ti/RuO2 - Ti/RuO2 (ânodo – cátodo) na eletro-oxidação e eletrodos de Al na 

eletrocoagulação-eletroflotação, com o lixiviado do aterro BR/RJ 03: Eficiência 

na remoção da DQO de 25,60 %; 

 

Em estudos com outros tipos de efluentes, na literatura tem-se algumas pesquisas 

com uso da combinação dos processos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-

oxidação/processos oxidativos em conjuntos como descrito a seguir:  YADAV, R., em 

2010, aplicou a eletrocoagulação-eletroflotação em conjunto com a adição de peroxido 

de hidrogênio, fazendo as vezes do processo de eletro-oxidação.  Foram utilizados 

eletrodos de alumínio com aplicação de densidade de corrente ótima de 145,3 A/m2, 

obtendo remoção de 87% da DQO em 90 minutos.  FAROOQUI, M. S., em 2004 

estudou os processos combinados no tratamento de esgoto sanitário. No estudo foram 

usados eletrodos de aço inox, na eletrocoagulação/eletroflotação, porém a tese não 

descreve o processo de aplicado eletro-oxidação e sim uso de teste de jarros para 

coagulação convencional. Na eletrocoagulação-eletroflotação foi usada uma 

amperagem de 0,2 A e se obteve uma remoção de 60,31% da DBO5.    MAHVI, A. H. 

et al, 2011 em estudos para no tratamento de efluentes com fostato e amônia, utilizou 

os processos separados, sendo aplicado cada um em uma etapa separada. Em 

primeiro lugar ocorrendo a eletrocoagulação/eletro-oxidação, com eletrodos de Al e 

corrente de 3,0 A, com tempo de residência de 60 minutos e uma concentração bruta 

de fosfato de 50 mg/L. No reator de eletro-oxidação, foram usados eletrodos de 

RuO2/Ti e aço inox. No final do processo de eletro-oxidação realizado em uma 

segunda etapa, foi obtida uma remoção de fosfato de 99%.   CHAKCHOUK I. et al, 

2017 em seus estudos para tratamento de efluentes de laticínios avaliaram o 

tratamento de efluentes de laticínios pelos processos em separado, um em cada 

etapa, de eletrocoagulação–eletroflotação e eletrooxidação. Os eletrodos de 

eletrocoagulação–eletroflotação eram de Al e os da eletro-oxidação de titânio 

platinizado. No processo completo obteve-se uma remoção da DQO de 60% em 21 

minutos de tempo de residência.   THAKUR & CHAUHAN em 2016, fazem uma 

revisão da eletrocoagulação/eletroflotação e sua integração com processos oxidativos 

avançados tais como reagente de Fenton, ozone, peróxido-ozone, peroxido-

ultravioleta e ozone-peroxido-ultravioleta. Nessa revisão fala da integração dos 

processos oxidativos avançados com o processo eletrolítico, não sendo discutido o 

uso de eletro-oxidação em conjunto com a eletrocoagulação/eletroflotação.   NAJE, 

A.S. em 2013 estudou os processos conjuntos para tratamento de efluentes têxteis, 

avaliando a remoção dos principais poluentes. Foram usandos eletrodos de alumínio 
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ou ferro fundidos em uma estrutura bipolar e eletrodos de titânio revestido com óxido 

irídio de Ti-IrO2 dispostos em uma estrutura monopolar na mesma célula eletrolítica. O 

melhor desempenho no tratamento dos efluentes foi alcançado usando alumínio e 

titânio revestidos com óxido de irídio alternados na distribuição dos eletrodos e 

operando a uma corrente de 0,6 A durante 90 minutos de tratamento com pH ajustado 

para aproximadamente 6,0.  Nos estudos foi obtida uma remoção da  DQO de 90%. 

GILPAVAS et al, 2017 estudaram o sistema eletrocoagulação/eletroflotação e 

oxidação eletroquímica em conjunto no tratamento de efluentes têxteis. Os melhores 

resultados foram obtidos com remoção da DQO de 70%, em pH de 4 e densidade de 

corrente de 41 A/m2.  Mesmo sendo o lixiviado muito mais dificil de tratamento o 

processo aplicado nesse trabalho chegou a valores melhores que aqueles obitidos 

pelos autores.  Como conclusão que se pode chegar sobre esses últimos ensaios é 

que os lixiviados concentrados, contém altas concentrações de substâncias húmicas 

recalcitrantes o que dificulta o seu tratamento. Quanto ao efluente do aterro BR/RJ 01, 

ocorreu um implemento na remoção da DQO de 7,6% em relação ao reator único, ou 

seja, a aplicação de reatores separados pode levar a eficiência de remoção da DQO 

próxima de 87%, sendo melhor que os processos com reator único, mesmo sendo 

mais dispendiosos na implantação.  Os ensaios mostram que existe a possibilidade 

que processo combinado, seja em reator único ou reatores separados simultâneos, 

possa ser aplicado em lixiviados de aterros encerrados nos diversos municípios que 

possuem esse problema. 

. 

5.5 Estudo geral sobre a secagem e conteúdo de metais da escuma nos 

processos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação.   

 

5.5.1 Estudo geral sobre a secagem da escuma nos processos de 

eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação.   

 

Na maioria dos ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação foram 

levantadas as informações relativas à secagem da escuma gerada e em ensaios 

escolhidos a concentração dos metais contido nas escumas geradas. 

A Tabela 5.47 ilustra os dados obtidos sobre teor de sólidos e água na escuma gerada 

nos processos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação de todos os 

principais ensaios.  Na literatura não existem dados comparativos. 
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Tabela 5.47 – Dados sobre secagem da escuma dos processos de eletrocoagulação-

eletroflotação e eletro-oxidação de todos os ensaios. 

DADOS DO ENSAIO 
TEOR DE 

SÓLIDOS NA 
ESCUMA 

TEOR DE 
ÁGUA NA 
ESCUMA 

NÚMERO 
DO ENSAIO 

PRIMEIRO ENSAIO ECF LIXIVIADO BR/RJ 01 4,38 93,75 ENSAIO 01 

TERCEIRO ENSAIO ECF LIXIVIADO BR/RJ 01 12,27 87,73 ENSAIO 03 

QUARTO ENSAIO ECF LIXIVIADO BR/RJ 01 6,73 93,27 ENSAIO 04 

QUINTO ENSAIO ECF LIXIVIADO BR/RJ 01 7,17 92,83 ENSAIO 05 

SEXTO ENSAIO ECF LIXIVIADO BR/RJ 02 6,11 93,89 ENSAIO 06 

SÉTIMO ENSAIO ECF LIXIVIADO BR/RJ 02 4,21 95,79 ENSAIO 07 

OITAVO ENSAIO ECF LIXIVIADO BR/RJ 01 R1 10 A/m2 4,85 95,15 ENSAIO 08 

NONO ENSAIO ECF LIXIVIADO BR/RJ 01   R2 10 A/m2 8,51 91,49 ENSAIO 09 

DECIMO ENSAIO ECF LIXIVIADO BR/RJ 01 R3 10 A/m2 6,00 94,00 ENSAIO 10 

DECIMO PRIMEIRO ENSAIO ECF LIXIVIADO BR/RJ 01 R1 30 A/m2 6,88 93,12 ENSAIO 11 

DECIMO SEGUNDO ENSAIO ECF LIXIVIADO BR/RJ 01 R2 30 A/m2 11,79 88,21 ENSAIO 12 

DECIMO TERCEIRO ENSAIO EO LIXIVIADO BR/RJ 01 Ti/RuO2 – 
INOX (2 A, 331 A/m2) R1   4,38 95,62 

ENSAIO 13 

DECIMO QUARTO ENSAIO EO LIXIVIADO BR/RJ 01 Ti/RuO2 – Ti (2 
A, 331 A/m2) R2  6,21 93,79 

ENSAIO 14 

DECIMO QUINTO ENSAIO EO LIXIVIADO BR/RJ 01 Ti/RuO2 – Ti/RuO2 
(2 A, 331 A/m2) R3  10,49 89,51 

ENSAIO 15 

DECIMO SEXTO ENSAIO EO LIXIVIADO BR/RJ 01 Ti/RuO2 – INOX (1 
A, 165,5 A/m2) R1   5,91 94,09 

ENSAIO 16 

DECIMO SÉTIMO ENSAIO EO LIXIVIADO BR/RJ 01 Ti/RuO2 – Ti (1 A, 
165,5 A/m2) R2  5,71 94,29 

ENSAIO 17 

DECIMO OITAVO ENSAIO EO LIXIVIADO BR/RJ 01 Ti/RuO2 – Ti/RuO2 
(1 A, 165,5  A/m2)  R3  5,31 94,69 

ENSAIO 18 

DECIMO NONO ENSAIO EO LIXIVIADO BR/RJ 01 R1 Ti/RuO2 – INOX 
(3 A, 496,5 A/m2) 3 A 4,93 95,07 

ENSAIO 19 

VIGÉSIMO ENSAIO EO LIXIVIADO BR/RJ 01 Ti/RuO2 – Ti (3 A, 496,5 
A/m2) R2  21,87 78,13 

ENSAIO 20 

VIGÉSIMO PRIMEIRO ENSAIO EO LIXIVIADO BR/RJ 01 Ti/RuO2 – 
Ti/RuO2 (3 A, 496,5 A/m2) R3  2,00 98,00 

ENSAIO 21 

VIGÉSIMO TERCEIRO ENSAIO EO LIXIVIADO BR/RJ 01 Ti/RuO2 – Ti 
(1,5 A, 248,25 A/m2) R2   6,05 93,95 

ENSAIO 23 

VIGÉSIMO QUARTO ENSAIO EO LIXIVIADO BR/RJ 01 Ti/RuO2 – 
Ti/RuO2 (1,5 A, 248,25 A/m2) R3 1,61 98,38 

ENSAIO 24 

VIGÉSIMO QUINTO ENSAIO EO LIXIVIADO BR/RJ 01 Ti/RuO2 – INOX 
(2,5 A, 413,75 A/m2)  R1  4,68 95,32 

ENSAIO 25 

VIGÉSIMO SEXTO ENSAIO EO LIXIVIADO BR/RJ 01 Ti/RuO2 – Ti (2,5 
A, 413,75 A/m2) R2  5,60 94,00 

ENSAIO 26 

VIGÉSIMO SÉTIMO ENSAIO EO LIXIVIADO BR/RJ 01 Ti/RuO2 – 
Ti/RuO2 (2,5 A, 413,75 A/m2)  R3   2,00 98,00 

ENSAIO 27 

VIGÉSIMO OITAVO ENSAIO COMBINADO 1 REATOR LIXIVIADO 
BR/RJ 01 Ti/RuO2 – INOX (2 A, 331 A/m2) ECF Al (30 A/m2)   

6,46 93,54 ENSAIO 28 

VIGÉSIMO NONO ENSAIO COMBINADO 1 REATOR LIXIVIADO 
BR/RJ 01    Ti/RuO2 – Ti (2 A, 331 A/m2) ECF Al (30 A/m2)   

9,38 90,62 ENSAIO 29 

TRIGÉSIMO ENSAIO COMBINADO 1 REATOR LIXIVIADO BR/RJ 01    
Ti/RuO2 – Ti/RuO2 –Ti/RuO2 (2 A, 331 A/m2) ECF Al (30 A/m2)   

6,43 93,57 ENSAIO 30 

TRIGÉSIMO PRIMEIRO ENSAIO COMBINADO 2 REATORES 
LIXIVIADO BR/RJ 01 Ti/RuO2 –Ti/RuO2 (2 A, 331 A/m2) ECF Al (30 
A/m2)   

2,69 97,31 ENSAIO 31 

TRIGÉSIMO SEGUNDO ENSAIO COMBINADO 2 REATORES 
LIXIVIADO BR/RJ 03 Ti/RuO2 –Ti/RuO2 (2 A, 331 A/m2) ECF Al (30 
A/m2)   

5,36 94,67 ENSAIO 32 

TRIGÉSIMO TERCEIRO ENSAIO COMBINADO 2 REATORES 
LIXIVIADO BR/RJ 02 Ti/RuO2 –Ti/RuO2 (2 A, 331 A/m2) ECF Al (30 
A/m2)   

5,33 94,67 ENSAIO 33 
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A Figura 5.155 mostra os valores de secagem da escuma em todos os ensaios, 

mostrando o percentual de água e de sólidos obtido nos ensaios principais.  Os 

ensaios de eletrocoagulação-eletroflotação mostraram, em geral, uma secagem 

melhor que os ensaios de eletro-oxidação.  Considerando os dados do percentual de 

água e de sólidos dos ensaios, fica claro portanto a possibilidade de envio da escuma 

espessada do processo de eletrocoagulação-eletroflotação diretamente para 

disposição no próprio aterro, o que reduz os custos do tratamento da escuma 

flotada. 

 

Figura 5.155 – Variação do percentual de água e de sólidos em todos os ensaios 
eletrolíticos. 

 

 

 

5.5.2 Estudo geral sobre os metais contidos na escuma nos processos de 

eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação.  

  

Foram coletadas amostras para avaliação do conteúdo de metais na escuma flotada 

em todos os principais ensaios eletrolíticos, sendo nas Tabela 5.48 e 5.49 mostrados 
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os resultados desses estudos.  Os estudos em questão apontam, como esperado, 

uma alta concentração de Al nos lodos do processo de eletrocoagulação-

eletroflotação. Nos ensaios com reatores conjugados a concentração de Al aumentou 

devido ao processo de eletrocoagulação-eletroflotação envolvido e o tempo de reação 

maior aplicado. Avaliando os lodos resultantes dos ensaios, pode-se verificar qual o 

processo foi aplicado, pois aqueles com eletrocoagulação mostram resultados maiores 

na concentração de Al no lodo (escuma) flotado, exceto nos sistemas combinados.  O 

processo de eletro-oxidação remove os metais dos lixiviados e tem boa eficiência na 

remoção desses metais, em função das concentrações encontradas na escuma. 

Os dados de metais na escuma dos processos de eletrocoagulação-eletroflotação e 

eletro-oxidação mostram que os processos removem além da DQO outros metais que 

contaminam os lixiviados.  Na literatura não existem dados comparativos. 

 
Tabela 5.48 – Dados sobre metais na escuma dos processos de eletrocoagulação-

eletroflotação e eletro-oxidação nos principais ensaios. 
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Tabela 5.49 – Número do ensaio e dados de concentração de metais na escuma 
flotada. 

 

 

 
A Figura 5.156 e 5.157 ilustram os valores obtidos para o alumínio e estanho na 

escuma flotada. 

 

Figura 5.156 – Variação da concentração de Al na escuma flotada. 
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Figura 5.157 – Variação da concentração de estanho (Sn) na escuma flotada. 

 

 

5.6 Comentários gerais sobre o estado atual das pesquisas e informações 

sobre os processos eletroquímicos e os ensaios realizados 

 

Existem diversos trabalhos versando sobre a aplicação dos processos de 

eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação aos mais variados tipos de efluentes, 

ficando claro que os efluentes que possuem maior condutividade elétrica são os 

melhores candidatos a aplicação imediata dos processos em questão, devido ao 

menor gasto energético e maior eficiência de corrente. Considerando somente o 

processo de eletro-oxidação, efluentes que contêm os íons cloreto (que é caso típico 

dos lixiviados, pois é inerente aos usos e disposição de resíduos urbanos), durante o 

processo reacional da eletro-oxidação são transformados no elemento cloro e seus 

derivados, têm também grande importância, pois o Cl2 é uma molécula extremamente 

oxidante e de grande auxílio aos íons OH- na oxidação de compostos orgânicos e 

inorgânicos.  A aplicação no tratamento de água (QIU, et al., 1998; CHEN, 2004; 

HOLT et al., 2005; PULKKA et al., 2014) é também antiga, porém não mostrou ainda 

boa atratividade em relação aos processos convencionais com adição de produtos 

químicos, principalmente devido aos gastos energéticos.   Dentre os efluentes para os 

quais os processos eletrolíticos são mais empregados estão aqueles relacionados com 

alta concentração de sólidos dissolvidos, pois os mesmos apresentam uma alta 

condutividade e em alguns casos, alta concentração de cloretos, sendo que se 

enquadram a esses critérios os efluentes de coqueria em siderurgia, efluentes de 
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mineração, efluentes da indústria alimentícia, efluentes com metais pesados, efluentes 

oleosos e emulsões, esgoto sanitário, efluentes de recuperação de metais nobres, 

efluentes orgânicos, águas do aquífero contaminadas e lixiviados de sistemas de 

disposição de resíduo urbano (PAZENKO et al., 1985; KOBYA, et al., 2003; GAO et 

al., 2004; LAI & LIN, 2004; CHEN, 2004; HOLT et al., 2005; LI et al., 2011; ILHAN et 

al., 2008; TOP et al, 2011; BOUHEZILA et al., 2011; ORKUN & KULEYIN, 2012; 

RICORDEL & DJELAL, 2014; JEPSON & LAW, 2016; MOREIRA et al., 2017; DENG 

et al., 2018; OLIVEIRA et al., 2019;). 

 

Existem diversos trabalhos relacionados aos vários efluentes antes descritos, porém 

com uma característica importante: são experimentos em escala muito pequena 

(principalmente quanto ao volume do reator, pois em geral são usados volumes 

menores que um litro com pequenas áreas dos eletrodos), sem qualquer possibilidade 

de avaliação de parâmetros de grande importância para um “scale up”, tais como: a 

qualidade dos lodos flotados e espessados nos processos eletroquímicos, as 

características dos metais concentrados nesses lodos flotados, as temperaturas 

alcançadas no meio reacional quando empregadas altas densidades de corrente com 

gasto energético desnecessário, a relação entre densidade de corrente e  temperatura 

do meio reacional, gerando impossibilidade ou inoperabilidade de sistemas quando 

aplicados em escala industrial. Realizaram-se alguns levantamentos que demonstram 

a fragilidade de alguns dos experimentos da literatura que foram ilustrados no trabalho 

em questão. 

 

Os diversos artigos focam seus estudos na qualidade dos efluentes bruto e tratado, 

sem qualquer menção aos lodos flotados (também chamado de escuma). Alguns 

poucos trabalhos avaliam a sedimentabilidade dos lodos (LAI et al., 2004; MEUNIER 

et al., 2006; CHOU et al., 2011; RICORDEL & DJELAL, 2014), porém de forma 

superficial. Como os lodos flotados nos processos químicos necessitam de tratamento 

(desaguamento parcial) para que sejam dispostos em aterro, a concentração desses 

lodos flotados nos processos eletroquímicos, em termos de percentual de sólidos e 

água é de fundamental importância para se avaliar a necessidade ou não de seu 

espessamento antes da disposição final no aterro. Ou seja, a concentração de sólidos 

nos lodos gerados nos processos eletrolíticos é de fundamental importância para a 

economia do processo de disposição final.  

 

Nos estudos aqui apresentados, foi avaliada a qualidade dos lodos flotados nos 

processos eletroquímicos de tratamento dos lixiviados, mostrando que a concentração 
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dos sólidos nos lodos fica acima daquela encontrada em processos de 

coagulação/sedimentação por processos químicos (em geral 2 a 3% de sólidos), e que 

os esses lodos flotados podem ser removidos do sistema de tratamento e retornados 

aos aterros.  Essa é uma vantagem dos processos eletrolíticos ainda não explorada. 

Os lodos gerados nos processos de eletrocoagulação-eletroflotação têm um 

espessamento natural o que auxilia a sua disposição, enquanto os lodos gerados na 

eletro-oxidação são muito tênues e pouco espessos, necessitando de tratamento 

complementar. 

 

A grande maioria artigos científicos avaliados utilizam ensaios com dimensões 

(volumes reacionais e áreas dos eletrodos) dos sistemas muito longe da realidade de 

sistemas industriais, o que os impedem de estudarem os acréscimos das temperaturas 

com o aumento da densidade de corrente aplicada aos processos.  O aumento da 

densidade de corrente nesse caso tem por objetivo de atender a degradação 

vislumbrada, porém com desperdício energético e desconhecimento dos fenômenos 

que esse excesso de energia pode causar.  Os estudos que usaram reatores maiores 

utilizaram sistema de resfriamento para o controle da temperatura do meio reacional. 

Dessa forma, a não avaliação da temperatura como variável importante ao processo 

leva os projetistas a fazerem o “scale up” para sistemas industriais, com a implantação 

de reatores inoperantes. Isso feito em função do uso de altas densidades de corrente 

aplicadas sem qualquer avaliação do acréscimo da temperatura no meio reacional, 

como o verificado no aterro de BR/RJ 02.  No caso da eletro-oxidação, esse aumento 

de temperatura é menor do que aquele relacionado com a eletrocoagulação-

eletroflotação, porém existe um acréscimo que pode ser prejudicial ao processo de 

oxidação, principalmente nos processos em que o efluente tem cloretos, como é o 

caso dos lixiviados, devido à molécula do cloro ser um gás e sua solubilidade diminuir 

fortemente com o aumento da temperatura, como antes já comentado. 

 

Outro item relevante se refere ao fato de que todos os trabalhos realizados com 

aplicação de processos eletroquímicos ao tratamento de lixiviados, não terem 

explorado o processo conjunto de tratamento com o uso da eletrocoagulação-

eletroflotação e eletro-oxidação simultaneamente em um mesmo sistema reacional, o 

que foi avaliado nos últimos ensaios do trabalho aqui apresentado, mostrando grande 

aplicação futura. Estudos anteriores acerca dos processos antes mencionados foram 

geralmente realizados em duas etapas separadas: a primeira relativa à 

eletrocoagulação-eletroflotação e a segunda etapa, relativa à eletro-oxidação. Isso 

possivelmente se deve à maior precaução com a formação de lodos flotados e 
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decantados oriundos do processo de eletrocoagulação-eletroflotação prejudicar o 

desempenho do processo de eletro-oxidação. No entanto os processos conjugados e 

simultâneos em um mesmo meio reacional se mostram viáveis e de alta eficiência, 

mesmo em sistemas em batelada, podendo aumentar o potencial do tratamento dos 

lixiviados, e permitir melhor espessamento dos lodos pela maior geração de gás e 

ainda redução das dimensões do reator (redução de custos) ou tempo necessário para 

o tratamento, sem necessidade de altas densidades de corrente e gastos energéticos. 

 

Nos estudos foi verificado que a eletrocoagulação-eletroflotação, com utilização de 

eletrodos de alumínio, gera hidróxidos que têm uma tendência a aumentar o pH, 

podendo chegar a valores acima de 9,0 (DROUICHE et al., 2007; SAYINER et al., 

2008; ILHAN et al., 2008; ESPINOZA-QUIÑONES et al., 2009; PHALAKORNKULE et 

al., 2010; LI, X. et al., 2011; EMAMJOMEH et al. 2011; AHMED et al., 2012; 

SHIVAYOGIMAT & WATAWATI, 2013; MAJLESI et al., 2015).  Já a eletro-oxidação 

mostra uma tendência de reduzir o pH do meio reacional em função da oxidação de 

compostos alcalinos, tal como o nitrogênio amoniacal, devido principalmente ao poder 

oxidante do cloro e seus subprodutos (HClO/ClO−) gerados no processo (CHIANG et 

al., 1995; TSAI et al., 1997; COSSU et al., 1998; GE et al., 2004; SHAO et al., 2006).  

Alguns autores (CHEN, 2004; YANG, 2007; HANAFI et al., 2010) associam a oxidação 

da matéria orgânica de forma mais eficiente no processo de eletrocoagulação-

eletroflotação em função da geração de cloro e seus subprodutos, porém nesse 

processo o íon alumínio ou o íon ferro que se solubiliza.  Nesse caso o cloreto não se 

transforma em cloro gás, por ser termodinamicamente impossível (KREYSA, 1986) 

ocorrer essa reação antes da solubilização do Al ou Fe, assim como a emanação de 

todo o gás H2, devido aos potenciais de oxidação desses compostos serem menores 

em relação ao potencial de oxidação do íon cloreto. A colocação dos artigos 

comentando que ocorre a geração de cloro gás no meio reacional no processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação é totalmente sem aprofundamento. Nos estudos em 

questão não se observou qualquer emanação de cloro gás no processo de 

eletrocoagulação-eletroflotação e sim uma emanação de amônia, devido ao seu 

“stripping” em função da agitação e pH acima de 8,0.  Estudos anteriores 

(CRESPILHO, & REZENDE, 2004; SINOTI, 2004; SINOTI & SOUZA, 2005) já 

corroboraram essa impossibilidade com uso de eletrodos de Al e Fe, sendo verificada 

a emanação com uso de eletrodos inertes de grafite.  Em casos de passivação dos 

eletrodos, ou considerando o processo eletroquímico de eletro-oxidação (eletrodos 

estáveis) em que concorre para oxidação direta e indireta, os subprodutos da oxidação 

do íon cloreto são gerados no processo de oxidação direta e/ou indireta com a reação 
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desse íon com os produtos de oxidação gerados no meio reacional (BASHAA et al., 

2009).  

 

O desenvolvimento nesse trabalho de ensaios em escala de laboratório, em batelada, 

de processos de tratamento dos lixiviados, avaliando em separado e em conjunto, 

simultaneamente os dois processos eletroquímicos, com levantamentos da densidade 

de corrente, tempo de reação, temperatura do meio reacional, qualidade dos lodos 

flotados, DQO, condutividade, pH e turbidez, tiveram como direcionamento de estudos 

os processos aplicados a lixiviados e sua otimização, evitando excesso de 

temperatura no meio reacional e gasto de energia desnecessário.  A intenção do 

presente trabalho foi justamente estudar o desempenho do tratamento complementar 

dos lixiviados brutos, normalmente gerados nos aterros, e de lixiviados concentrados, 

para avaliar a aplicabilidade dos processos eletroquímicos empregados de forma 

individual e em conjunto. Dentre os métodos eletroquímicos, acredita-se que o 

processo de eletro-oxidação é o mais atrativo, devido à formação do íon hidroxila e 

gás cloro, sendo esse processo vantajoso no tratamento de efluentes recalcitrantes, 

caso dos lixiviados de aterros antigos, por não gerar muitos lodos flotados nem 

precipitados em grande volume, tornando desnecessária a disposição dos lodos.  Já 

no processo de eletrocoagulação-eletroflotação ocorre a geração de lodos flotados e 

precipitados, sendo que com excesso de densidade de corrente, ao longo do processo 

em batelada, além do acréscimo de temperatura, satura-se o meio reacional com 

hidróxidos, gera-se maior gasto de eletrodos e de energia.   O processo de eletro-

oxidação também é afetado pelo aumento da temperatura no meio reacional como já 

comentado. 

 

Além da geração de organoclorados, com o uso típico da adição do íon cloreto, outra 

dificuldade da eletro-oxidação, no tratamento do lixiviado, é a grande quantidade de 

material coloidal e em suspensão de fácil coagulação, que faz com que boa parte dos 

compostos oxidantes gerados no meio reacional não sejam muito eficientes na 

destruição dos compostos orgânicos refratários e na remoção da DQO dos lixiviados. 

Esses lixiviados de difícil degradação contêm principalmente as substâncias húmicas, 

ou seja: ácidos húmicos, ácidos fúlvicos e humina (que em um aterro estabilizado 

representam 50 a 57% da concentração de carbono orgânico total) que mostram maior 

dificuldade de degradação (KANG et al., 2002; BERTHE et al., 2008; LABANOWSKIA, 

et al., 2010).  Dessa forma a combinação dos processos já comentados é de grande 

utilidade no tratamento dos lixiviados recalcitrantes.  Os estudos realizados com os 

processos eletrocoagulação-eletroflotação e processo de eletro-oxidação conjuntos e 
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simultâneos, mostram características interessantes, pois nas primeiras horas do 

processo de tratamento, o material coloidal e a matéria suspensa são removidos, 

assim fazendo com que a eletro-oxidação possa ser aplicada no tratamento de 

lixiviados, utilizando um só meio reacional, com boa eficiência e de forma mais 

econômica.  

 

A literatura relacionada ao processo de eletrocoagulação-eletroflotação aplicado ao 

tratamento de lixiviado e outros efluentes menciona principalmente o uso de eletrodos 

metálicos de alumínio e ferro (CRESPILHO, & REZENDE, 2004; ILHAN et al., 2008; 

BASHIR, 2009; LI et al., 2011; KASHANI et al., 2012; PULKKA et al., 2014; PORTO, 

2013; RICORDEL & DJELAL, 2014; PIOVESAN, et al., 2017). Alguns autores 

consideram o alumínio como melhor eletrodo para eletrocoagulação. No entanto, 

outros consideram que o ferro ocupa esse posto, o que se acredita estar relacionado 

com o nível de estabilidade do lixiviado ou tipo de efluente em que o processo foi 

aplicado. Escolheu-se a aplicação de eletrodos de alumínio metálico, em função da 

menor geração de lodos em relação ao ferro (VELI, et al., 2008; LABANOWSKIA et al., 

2010; HUDA et al., 2017) e para evitar etapas posteriores como a aeração dos 

compostos de Fe2+
  gerados no meio reacional, maior sedimentação do lodo flotado e 

lodo menos compacto, assim como outros inconvenientes (CRESPILHO & REZENDE, 

2004).  Estudos com uso de eletrodos de ferro são aplicados ainda no processo Eletro-

Fenton (JEREMI & KUCHARSKA, 2011), que devido à geração de Fe2+, favorece a 

geração de íons hidroxila de alto poder oxidativo, porém com geração de precipitados 

e outros problemas já comentados. Existem ainda os processos de eletro-oxidação 

que também potencializam a geração de íons hidroxila de alto poder oxidativo 

(CHIANGI et al., 1995; COSSU et al., 1998; BASHAA et al., 2009).  As distâncias entre 

os eletrodos nesse processo ficam entre 10 e 20 mm, sendo utilizado 10 mm, como o 

mais recomendado, pois um maior espaçamento entre os eletrodos (“gap”) consome 

mais energia (RICORDEL & DJELAL, 2014; MANSOORIAN, et al., 2014).  Eletrodos 

mais próximos podem gerar entupimentos e inviabilizar o processo de tratamento 

(LIMA, 2010) e eletrodos mais distantes podem ser pouco eficientes (MANSOORIAN 

et al., 2014). Os valores de densidade de corrente são os mais variados, porém, em 

ensaios preliminares, no processo de eletrocoagulação-eletroflotação verificou-se que 

aplicação de densidade de corrente acima de 300 A/m2 pode levar uma grande massa 

de compostos contidos no lixiviado para os eletrodos, isolando os mesmos. Outro 

problema relativo à maior densidade de corrente fica por conta do maior gasto 

energético e maior temperatura reacional sem um aparente aumento da eficiência de 

remoção dos poluentes com visto no presente estudo e de outros autores 
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(CRESPILHO & REZENDE, 2004; ILHAN et al., 2008; BASHIR et al., 2009; LI et al., 

2011; KASHANI et al., 2012; PULKKA et al., 2014; PORTO, 2013; RICORDEL & 

DJELAL, 2014). No estudo em questão, foram aplicadas variações da densidade de 

corrente para avaliar a melhor a ser usada e ainda os efeitos da mesma e do tempo de 

reação nas variáveis em análise, principalmente quanto à variação do pH, temperatura 

e remoção da DQO do meio reacional. 

 

Quanto ao processo de eletro-oxidação, a literatura recomenda o uso de eletrodos de 

diamante dopados com Boro (DDB), porém devido à indisponibilidade desse tipo de 

eletrodo, utilizaram-se eletrodos de titânio com filme de óxido de rutênio (Ti-RuO2) 

para os ânodos e para os catodos três diferentes materiais, com o objetivo de avaliar o 

mais adequado, a saber:  titânio metal, aço inox e Ti-RuO2, sendo esses eletrodos de 

baixo custo, alta vida útil e largamente aplicados aos diversos estudos (NOBRE, 

2016). Nos estudos objetivos desse trabalho verificou-se que certos autores comentam 

que o aumento da densidade de corrente aumenta o tamanho das bolhas de gás H2 

(FARHADI et al., 2012). No entanto, estudos mais recentes mostram que as bolhas 

diminuem com o aumento dessa variável (NOBRE, 2016; LIMA, 2016).  O eletrodo de 

Ti-RuO2 tem grande aplicação no caso de lixiviados, devido a sua habilidade em gerar 

gás cloro a partir do cloreto contido nos lixiviados. 

 

Os eletrodos de alumínio mostraram desempenho dentro do esperado no tratamento 

de lixiviados (AMOR et al., 2015; ILHAN et al., 2008; BOUHEZILA, et al., 2011; 

RODRIGUES et al., 2014; FERNANDES et al., 2015; HUDA et al., 2017; 

RUSDIANASARI et al., 2017), considerando que mais de 50% do lixiviado estabilizado 

está relacionado aos ácidos húmicos e fúlvicos de difícil degradação, típicos dos 

lixiviados estabilizados. Porém, deve-se pensar nessa tecnologia como parte 

integrante do tratamento de lixiviados em aterros, tendo como ponto interessante uma 

remoção acima de 50% da DQO e ainda a disposição direta dos lodos gerados no 

processo, pois já estão espessados. A combinação dos dois processos eletrolíticos 

gera maior eficiência de remoção da DQO, por exemplo, como foi verificado no estudo 

do trabalho em questão e pode chegar a uma remoção de até 90% da DQO de 

lixiviados recalcitrantes. Devido ao estudo em questão utilizar eletrodos com 

dimensões maiores, com grande geração de gases, como em alguns estudos com uso 

de maior área reacional (KHOUFI et al., 2007; GHAFFOURB et al., 2007), não houve 

necessidade de agitação mecânica adicional, a qual poderia, em conjunto com as 

bolhas de hidrogênio, levar à quebra dos flocos e à perda de eficiência do processo. 

Em alguns casos, é necessário deixar o efluente em sedimentação por no mínimo 20 a 
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30 minutos para análise posterior devido à maior quantidade de hidróxidos no lixiviado 

(LAI & LIN, 2003; PARSA et al., 2011). Nos testes com os processos em conjunto, 

verificou-se que a agitação adicional da eletro-oxidação pode quebrar flocos e gerar 

baixa eficiência no tratamento. Portanto, em uma segunda etapa, o meio reacional foi 

dividido em dois reatores diferentes (um para cada processo eletrolítico) com 

recirculação entre os mesmos, de forma a evitar a quebra de flocos gerados na 

eletrocoagulação-eletroflotação. Nesse caso ocorreu um aumento na remoção da 

DQO como ficou demostrado nos estudos anteriores. 

 

Nos ensaios das etapas finais, foi definida e mantida invariável uma densidade de 

corrente que não aumentasse a temperatura do meio reacional, sendo considerada 

como a densidade de corrente ótima, evitando perdas desnecessárias de energia e 

ainda evitando o uso de sistema de resfriamento (possivelmente necessário em “scale 

up”), com eletrodos de Al, como sendo a densidade de corrente considerada de 30 

A/m2, valor esse definido como o mais adequado para eletrocoagulação-eletroflotação 

de lixiviados e que está respaldado por estudos de outros autores (LI et al., 2011; 

RUSDIANASARI et al., 2017). Valores maiores de densidade de corrente na maioria 

das vezes (para lixiviado estabilizado) reduz o tempo de tratamento, porém sem 

significar uma maior remoção da DQO (ILHAN et al., 2008; LI et al, 2011; ALVER & 

ALTAS, 2013; FERNANDES et al., 2015; RICORDEL & DJELAL, 2014; TEZCAN UN & 

ODUNCU, 2014; OUSMAR et al., 2016; YADAV & DIKSHIT, 2017; HUDA et al., 2017), 

ficando isso comprovado no estudo em questão. Na etapa de avaliação da eletro-

oxidação, principalmente em função do prejuízo da redução da dissolução do Cl2 no 

meio reacional com o aumento da temperatura e a consequente diminuição de sua 

ação oxidante, o mesmo critério foi adotado, sendo usada a corrente elétrica de 2,0 A 

e densidade de corrente de 331 A/m2 como os melhores valores, de forma e evitar 

excesso de temperatura e menor poder oxidante.  

 

Em resumo dos resultados expostos, o melhor desenvolvimento das tecnologias 

eletroquímicas em suas várias etapas seria: 

 

 Ensaios iniciais de bancada em batelada, com pequenos volumes (1 a 2 litros), 

como realizado nas várias pesquisas comentadas nesse estudo, com uso do 

potenciostato, sendo essa etapa importante e fundamental para verificação da 

viabilidade dos processos; 



 

321 
 

 Ensaios de bancada em batelada com reatores maiores (7 a 10 litros), como 

realizado nesse estudo e em outros trabalhos, para avaliar outros parâmetros 

tais como geração e espessamento do lodo, aumento da temperatura do meio 

reacional etc.; 

 Ensaios de bancada com fluxo contínuo com reatores maiores (7 a 10 litros), 

como alguns autores realizaram, para consolidação das tecnologias aplicadas; 

 Ensaios em planta piloto com fluxo contínuo com reatores maiores (500 a 1000 

litros), para avaliação geral do processo e levantamento para viabilidade técnico-

econômica. 

 

Dessa forma, todos os riscos tecnológicos seriam reduzidos e a tecnologia mais bem 

desenvolvida. 

 

6 Conclusões e Recomendações 

 

Diversas conclusões foram listadas durante a discussão dos ensaios, sendo que 

nesse item do trabalho serão resumidas as principais conclusões sobre o trabalho e as 

recomendações para trabalhos futuros. 

 

6.1 Conclusões de todos os estudos realizados 

 

1)  O desafio de testar eletrocoagulação-eletroflotação para o concentrado do 

aterro BR/RJ 02, foi finalizado, mostrando que o tempo de 10 minutos para 

tratamento do lixiviado concentrado da nano filtração não seria suficiente e sim 

120 minutos, com uma eficiência de remoção da DQO próxima a 50% e ainda 

a necessidade de resfriamento do meio reacional. No estudo em questão com 

o lixiviado do aterro BR/RJ 02, obteve-se remoção da DQO de 44% em 120 

minutos e 48% em 180 minutos; 

 

2)   Nos estudos eletrocoagulação-eletroflotação para tratamento do lixiviado do 

aterro BR/RJ 01, os melhores resultados ocorreram entre 4 e 5 horas com 50 a 

64 % de remoção da DQO, porém em densidades de corrente acima de 30 

A/m2, ocorre perda de energia, e aquecimento do reator, com desperdício 

energético e maior gasto dos eletrodos; 

 

3)  Os estudos de eletrocoagulação-eletroflotação para tratamento do lixiviado do 

lixiviado do aterro BR/RJ 01, com 10 A/m2, mostraram que o tempo de reação 
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inviabiliza o uso dessa densidade de corrente, necessitando de 24 horas para 

que a eficiência de remoção da DQO fique próxima daquelas obtidas nos 

ensaios com densidade de 22,5 a 30 A/m2; 

 

4)  Os estudos de eletrocoagulação-eletroflotação para tratamento do lixiviado do 

aterro BR/RJ 01, com 30 A/m2, mostraram que essa é a ótima densidade de 

corrente, com eficiência de remoção da DQO chegando até 65% em um tempo 

de reação de 8 horas e sem incremento da temperatura; 

 

5)   Nos estudos de eletro-oxidação para o tratamento lixiviado do aterro BR/RJ 01, 

os melhores resultados ocorreram com corrente elétrica de 2 A e densidade de 

corrente de 331 A/m2 com os eletrodos TiRuO2 - TiRuO2 com 44% de remoção 

da DQO em 8 horas; 

 

6)   Nos estudos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação combinados 

em reator único, para o tratamento do lixiviado do aterro BR/RJ 01, os 

melhores resultados ocorreram com o uso de eletrodo de Al, com densidade de 

corrente de 30 A/m2 na eletrocoagulação-eletroflotação, sendo que na eletro-

oxidação, corrente elétrica de 2 A e densidade de corrente de 331 A/m2 com os 

eletrodos TiRuO2 - TiRuO2, obteve-se 79 % de remoção da DQO em 8 horas; 

 

7)   Nos estudos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação combinados 

em reatores separados, para o tratamento do lixiviado do aterro BR/RJ 01,  

lixiviado do aterro BR/RJ 03 e lixiviado do aterro BR/RJ 02, com uso de 

eletrodo de Al, com densidade de corrente de 30 A/m2 na eletrocoagulação-

eletroflotação, corrente de 2 A e densidade de corrente de 331 A/m2 com os 

eletrodos TiRuO2 - TiRuO2 na eletro-oxidação, obteve-se eficiência de remoção 

da DQO para o lixiviado do aterro BR/RJ 01 no valor de 87 %, para o lixiviado 

concentrado do aterro BR/RJ 03 no valor de 25% e para o lixiviado 

concentrado do aterro BR/RJ 02 no valor de 28%; 

 

8)  Quanto à escuma flotada, no processo de eletrocoagulação-eletroflotação a 

escuma gerada nos ensaios mostrou um espessamento suficiente para ser 

enviada diretamente para o aterro com teor de água menor que 10%, porém a 

escuma gerada nos ensaios de eletro-oxidação não mostraram bom 

espessamento; 
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9)  Na eletrocoagulação-eletroflotação os valores dos consumos energéticos 

médios calculados nos ensaios otimizados com 30 A/m2 foram de 3,41 Wh/g 

DQO e 6, 35 KWh/m3 de efluente; 

 

10) Na eletrocoagulação-eletroflotação o pH mostrou um incremento sempre 

ficando em geral acima de 9,0, sendo um outro ponto positivo do processo, 

pois em lixiviados existe sempre a necessidade de remoção da amônia, o que 

é possível com o aumento do pH em um processo de “stripping”.  Na eletro-

oxidação o pH mostrou leve tendência a ser reduzido em função da oxidação 

da amônia; 

 

11)  O aumento da temperatura com o aumento da densidade de corrente, tanto no 

processo de eletrocoagulação-eletroflotação, quanto na eletro-oxidação é 

bastante relevante, sendo o problema mais intenso na eletrocoagulação-

eletroflotação, com temperaturas do meio reacional no final do processo em 

alguns casos ficando acima de 50°C, o que leva a perda de eficiência do 

processo com a solubilização dos flocos flotados, assim como significa uma 

perda de energia e maior consumo dos eletrodos.  No processo de eletro-

oxidação a temperatura do meio reacional ao final dos ensaios mais críticos 

ficou acima de 42°C o que levou um prejuízo grande na eficiência do processo 

devido a menor solubilização do gás cloro com o aumento da temperatura;  

 

12) Os estudos em questão apontam, como esperado, uma alta concentração de 

Al nos lodos do processo de eletrocoagulação-eletroflotação. O processo de 

eletro-oxidação remove os metais dos lixiviados e tem boa eficiência na 

remoção desses elementos, em função das concentrações encontradas na 

escuma.  Os dados de metais na escuma dos processos de eletrocoagulação-

eletroflotação e eletro-oxidação mostram que os processos removem além da 

DQO outros metais que contaminam os lixiviados.  Existem além do elemento 

alumínio (Al), uma predominância grande do elemento estanho (Sn). O 

alumínio está relacionado ao eletrodo usado e acredita-se que o estanho esteja 

relacionado com o envio de latas estanhadas para os aterros, o que é comum 

no Brasil; 

 

13) O ataque ao cátodo também ficou demostrado nos estudos com o microscópio 

eletrônico (MEV + EDS), sendo atribuído ao conteúdo de cloretos típico de 



 

324 
 

lixiviados.  Possivelmente ocorre precipitação de carbonatos em conjunto com 

os flocos de alumínio; 

 

14) A viabilidade do tratamento conjunto e simultâneo de lixiviados aplicando os 

processos de eletrocoagulação-eletroflotação e eletro-oxidação também foi 

comprovada, sendo nesse caso obtidas as melhores performances quanto a 

eficiência de remoção da DQO; 

 

15) Na eletro-oxidação o par de eletrodos de melhor performance foi aquela com 

titânio dopado com óxido de rutênio (Ti/RuO2 - Ti/RuO2), sendo usado como 

ânodo e cátodo.  Nesse caso acredita-se que o material tanto do ânodo quanto 

do cátodo, que tem grande facilidade na geração de cloro gás no meio 

reacional, e a maior área do conjunto cátodo-ânodo podem tem influenciado na 

melhor performance. 

 

6.2 Recomendações para trabalhos futuros 

 

As recomendações para trabalhos futuros, são listadas a seguir. 

 

1)  Montagem de planta piloto para avaliação dos processos combinados no 

tratamento de lixiviados e outros efluentes, com avaliação completa dos 

poluentes e todas as variáveis dos processos; 

 

2)  Desenvolvimento de patente para os processos combinados com reator único e 

com reatores separados, devido a não haver pesquisas sobre a aplicação dos 

processos combinados; 

 

3)  Desenvolvimento de estudos da eletro-oxidação, com uso de eletrodos de 

diamante dopados com boro aplicados aos processos combinados para 

melhoria da performance de remoção de compostos recalcitrantes de 

lixiviados, além da combinação desse eletrodo com o de Ti/RuO2;  

 

4)  Desenvolvimento de parceria com as pequenas cidades brasileiras que tenham 

vazadouros ou aterros encerrados para montagem de piloto e definição do 

tratamento mais adequado em cada caso, aplicando os processos combinados; 
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5)  Sugere-se para os próximos estudos aplicando os processos eletrolíticos, que 

sejam utilizados aparatos com um volume suficiente para que as variáveis do 

processo sejam mais bem avaliadas.  
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APÊNDICE A - PROCESSOS DE TRATAMENTO BIOLÓGICO APLICADOS A 

LIXIVIADOS. 

 
Processos de tratamento biológico (continuação do item 3.3.2 do corpo da tese) 
 

A.1 Recirculação do lixiviado no aterro sanitário 

 

Essa técnica combina um pré-tratamento no interior do aterro, que atua como um 

reator anaeróbio, reduzindo a elevada carga orgânica presente no lixiviado. Um 

estudo sobre a aceleração da estabilização da matéria orgânica foi realizado por 

TCHOBANOGLOUS et al., (1993), o qual destacaram a diminuição do volume do 

líquido devido à evaporação.  O processo de recirculação do lixiviado para a superfície 

da área aterrada, está associado ao retorno do lixiviado para o interior das células do 

aterro, ao meio da massa de resíduos, através de valas ou através da aspersão sobre 

as células de disposição. Em geral, esse processo é considerado um método de 

tratamento biológico por propiciar a redução dos constituintes do lixiviado pela 

atividade biológica, porém ocorrem reações físico-químicas no interior do aterro.  Essa 

técnica, que atua como um reator anaeróbio, reduz a elevada carga orgânica presente 

no lixiviado, diminuindo a DQO e a DBO5, ácidos voláteis, fosfatos, e sólidos totais 

dissolvidos. Estudos realizados sobre a aceleração da estabilização da matéria 

orgânica, destacaram que a diminuição do volume do líquido é devido à evaporação, 

porém um parâmetro importante é atenuação da vazão em época de chuvas intensas 

(LIMA, 1988; TCHOBANOGLOUS et al., 1993; D`ALMEIDA & VILHENA, 2000; 

CHERNICHARO (coord.) et al., 2003; LIMA, 2004). 

 

O processo de recirculação do lixiviado, tem sido amplamente empregado, devido a 

seu baixo custo, necessitando apenas de um tanque de acúmulo do lixiviado e 

sistemas para recirculação. A produção de gás aumenta e as concentrações dos 

compostos presentes no lixiviados são reduzidas, porém existem limites e, em épocas 

de intensa chuva, os acumuladores transbordam, gerando impactos adversos no meio 

ambiente (LIMA, 1988; TCHOBANOGLOUS et al., 1994; ECKENFELDER, 2000; 

SILVA, 2002; CHERNICHARO (coord.) et al., 2003; METCALF & EDDY, 2003; LIMA, 

2004; RENOU et al., 2008). 

 

Em estudos de avaliação dos efeitos da recirculação de lixiviados em um aterro 

em escala real, observou-se o decaimento de 40% da DQO em 20 meses, além de 

reduções significativas nas concentrações de ácidos voláteis e metais pesados, bem 
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como a elevação do pH. Verificou-se que esse procedimento reduziu 

significativamente o potencial poluidor do lixiviado (ROBINSON & MARIS, 1985; 

TCHOBANOGLOUS, et al., 1993).   Um efeito negativo da recirculação é o aumento 

da concentração de amônia no lixiviado, porém a remoção de nitrogênio do 

lixiviado pode ser obtida por um processo conjugado de “stripping”, aeração em 

sistema biológico com nitrificação e recirculação. Outros estudos apontam também 

como desvantagens da recirculação a formação de bolsões de líquidos em zonas 

dos maciços de aterro de altos gradientes hidráulicos, sobre a impermeabilização de 

base, gerando instabilidades geotécnicas e dificuldades na drenagem de biogás, 

tendo como consequência o aumento do risco de rompimento dos taludes de 

proteção do aterro e das geomembranas (TCHOBANOGLOUS et al., 1994; 

KOERNER & SOONG, 2000; COSSU et al., 2000; RODRIGUEZ et al., 2000; SAM & 

ONAY, 2001; CHAN et al., 2002; SPONZA & AGDAG, 2004; BIDONE, 2007).    

 

Algumas pesquisas que mostram resultados positivos da aplicação desta técnica são 

resumidas nas tabelas A.1 e A.2 (TCHOBANOGLOUS et al., 1994; CHAN et al., 2002; 

BIDONE, 2007; KOERNER & SOONG, 2000; RODRIGUEZ et al., 2000; SAN & 

ONAYB, 2001; SPONZA & AGDAG, 2004; BRÁS, et al., 2017). 
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Tabela A.1 - Evolução da concentração dos elementos minerais durante o período em análise (em mg/L) 

Período em análise Chumbo Cromo Zinco Cobre Manganês Níquel Cálcio Magnésio Sódio Ferro Potássio 

Início 

 

4.70 

 

0.50 

 

2.15             
 

7.76 
      

Um ano 0.60 1.10 0.46 
 

1.55 0.40 191 201 1936 
28.37 

2492 

Dois anos 0.60 2.90 2.35 0.30 2.95 0.60 244 363 5255 
30.03 

4265 

Três anos 0.55 0.60 0.75 0.60 2.65 0.75 326 216 4145 
21.50 

4783 

Quatro anos 0.56 7.38 3.30 0.45 3.55 1.10 344 319 8440 
24.25 

5418 

Cinco anos 
        

1.47 1.50 0.25 4.40 1.00 507 314 6850 
16.20 

960 

Seis anos 0.50 10.45 1.10 0.30 1.85 1.00 201 167 5370 
16.15 

4823 

Sete anos 0.40 10.53 0.95 
 

1.20 0.65 151 88 2925 
12.85 

3883 

Oito anos 0.53 5.88 1.50 0.25 1.70 0.50 215 116 2355 
19.80 

2750 

Nove anos 0.45 3.78 1.09 0.49 1.10 0.80 160 96 2150 
10.50 

2025 

Dez anos 0.87 5.05 2.85      0.3 1.75 1.25 275 225 3900 
 

5467 

Fonte Adaptado de BRÁS, I., FERREIRA, B. S. & SILVA, M. E., 2017. 
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Tabela A.2 - Resultado das análises efetuadas no permeado do aterro sanitário de Bigorne (Portugal) durante o período de avaliação.  

Parâmetros VLE              Início              1 ano              2 anos               3 anos               4 anos             5 anos               6 anos              7 anos               8 anos               9 anos         10 anos 

pH  (-) 6 

 

6.0 5.4 5.0 6.1 6.4 6.5 6.2 5.9 6.1 5.5 5.7 
DBO5 (mg/L) 40 45 44 33 7 16 5 6 9 10 8 14 

    DQO (mg/L) 150 95 91      127 67 88 53 51 66 72 65 82 

SST (mg/L) 60 6.7 3.7 3.0 3.2 3.0 4.2 3.0 3.0 3.0 3.6 22.9 
   N- Amoniacal (mg/L) 10 9 7 NA 8 17 14 NA 15 9 9 20 

N-Total (mg/L) 15 13 11 3.0 15 18 18 9.0 10 8.9 9.5 16 

Cloretos (mg/L) 
 

305 NA NA NA NA NA 2.2 1.4 1.6 3.1 32 

Cor (NTU) NVD NA NA <5 <5 <5 <5 <5 11 NA 11 NA 

Fósforo Total (mg/L) 10 1.0 0.9 2.0 2.0 0.2 2.0 2.0 2.0 2.0 2.0 1.0 

Nitratos (mg/L) 50 0.5 0.9 NA NA NA 1.3 NA 1.0 1.0 3.0 7.9 

Óleos e Graxas (mg/L) 15 6.0 5.4 2.9 2.0 2.3 2.3 2.8 4.5 3.8 2.1 7.7 

Óleos minerais (mg/L) 15 NA NA 2.0 2.0 2.0 2.0 2.3 2.2 2.2 2.0 7.5 

Arsénio Total (mg/L) 1 2.5 0.008 0.005 0.003 0.004 0.003 0.003 0.005 0.010 0.010 0.010 

Cianetos Totais (mg/L) 0.5 0.01       0.03 0.11 0.11 0.04 0.04 0.04 0.04 0.03 0.05 0.05 

Crómio Total (mg/L) 2 0.03       0.33 0.50 0.45 0.5 0.50 0.50 0.50 0.50 0.50 0.10 

Fenóis (mg/L) 0.5 0.92 0.7 0.06 0.10 0.05 0.05 0.05 0.05 0.05 0.07 0.01 
COT (mg/L) 

 
NA NA NA NA NA NA NA NA NA 2.5 2.3 

AOX (mg/L) 
 

NA NA NA NA NA NA 0.18 0.20 NA 0.02 0.05 
Fluoretos (mg/L) 

 
0.1 NA NA NA NA NA 0.2 0.2 NA 0.2 0.1 

Zinco (mg/L) 
 

NA NA NA NA NA NA NA 0.1 NA 0.1 0.1 
Alumínio (mg/L) 10 NA 2.4      1.1 0.9 1.0 1.0 1.0 0.3 0.1 0.1 5.0 
Cádmio Total (mg/L) 0.2 0.02 0.10 0.10 0.10 0.10 0.10 0.10 0.10 0.10 0.10 0.10 
Chumbo Total (mg/L) 1 0.2 0.6 0.3 0.3 0.3 0.3 0.3 0.3 0.3 0.3 1.0 
Cloro Residual Livre (mg/L) 0.5 0.01 0.07 0.05 0.05 0.05 0.05 0.05 0.05 NA 0.05 0.20 
Cobre Total (mg/L) 1 0.12 NA 0.20 0.20 0.20 0.20 0.20 0.20 0.20 0.20 0.30 
Crómio Hexavalente (mg/L) 0.1 NA       0.07 0.05 0.05 0.05 0.05 0.05 0.05 0.05 0.05 0.02 
Ferro Total (mg/L) 2 NA       0.34 0.20 0.23 0.20 0.20 0.20 0.20 0.20 0.24 0.26 
Níquel Total (mg/L) 2 0.12     0.33 0.20 0.20 0.20 0.38 0.20 0.20 0.20 0.20 0.50 
Manganês Total (mg/L) 2 0.30 0.33 0.20 0.38 0.20 0.20 0.20 0.20 0.20 0.20 0.50 
Mercúrio Total (mg/L) 0.05 NA 0.003 0.002 0.002 0.002 0.004 0.005 0.001 0.0002 0.0002 0.001 
Sulfatos (mg/L) 2000 NA 4.3 2.3 1.0 1.8 1.5 2.8 1.8 7.8 3.7 48 
Sulfetos (mg/L) 1 0.20 8.9       19 1.9 5.3 1.0 3.5 7.3 2.3 2.7 13 

 
AOX – Orgânicos Halogenados Absorvíveis; NA-Parâmetro não analisado; VLE-Valor limite de emissão; NVD - Não visível.  
 
Fonte Adaptado de BRÁS, I., FERREIRA, B. S. & SILVA, M. E., 2017. 
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A.2 Tratamento combinado com esgoto 

 

O tratamento combinado de lixiviado está relacionado a adição do lixiviado em 

conjunto com esgoto sanitário afluente de uma estação de tratamento de esgotos 

domésticos (ETE), porém devendo o tratamento atender às exigências legais.  Essa é 

uma prática bastante utilizada hoje em dia, por exemplo, em São Paulo, pela 

SABESP, em função dos elevados custos de implantação e operação de estações 

de tratamento de lixiviados nos próprios aterros.   No início geram um baixo volume 

diário de lixiviado, porém com a operação do aterro até seu encerramento os volumes 

aumentam muito, principalmente em épocas de chuva intensa, o que dificulta o 

tratamento (SABESP, 2005-2009).  

 

O tratamento combinado de lixiviados com esgotos domésticos é uma alternativa para 

países em desenvolvimento, com dificuldades de caixa e sem cobrança pelo resíduo 

coletado, disposto em aterro e o lixiviados tratados. Comparando esses sistemas com 

outras tecnologias de tratamento de lixiviados, o custo de operação e o grau de 

complexidade são bastante reduzidos, tornando a operação facilitada. Para o 

tratamento combinado de esgoto e lixiviado em uma ETE, é importante levar em 

consideração a capacidade dela em receber o aumento da carga orgânica.  Essa 

capacidade está diretamente relacionada com a manutenção da eficiência do 

tratamento e condições hidráulicas.  Essas últimas variáveis estão relacionadas com a 

carga hidráulica da ETE.  Deve-se também avaliar o comportamento da estação em 

relação aos choques de cargas tóxicas, principalmente devido à amônia e metais 

pesados presentes nos lixiviados (FACCHIN. et al., 2000; SILVA, 2009; FERRAZ, 

2014; CAMPOS, 2014) 

 

Uma alternativa interessante para minimizar os impactos negativos na eficiência do 

processo biológico da estação de tratamento de esgotos, está relacionada com a 

necessidade de um pré-tratamento do lixiviado no próprio aterro sanitário antes do 

envio para as ETEs.  Podendo nesse tratamento se fazer uma coagulação com 

Ca(OH)2 para remoção dos metais pesados e um “stripping” para remoção do 

nitrogênio amoniacal. Dessa forma são minimizados os impactos adversos causados à 

operação das ETEs, devido a inibição bacteriana principalmente.  Os custos com 

transporte também devem ser avaliados em função das distâncias e volumes a serem 

transportados, o que pode inviabilizar a utilização dessa alternativa (FACCHIN et al., 

2000; SILVA, 2009; FERRAZ, 2014; CAMPOS, 2014)   
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A relação entre o volume de lixiviado e esgoto a ser aplicada no tratamento combinado 

deve ser avaliada caso a caso, devido à grande variabilidade das características 

qualitativas de cada lixiviado.  Estudos diversos sobre o tratamento combinado de 

lixiviados com esgotos sanitários têm mostrado que a relação percentual entre o 

volume de esgotos sanitários e de lixiviados não deve ultrapassar 2 a 3% (volume de 

lixiviado/volume total) para evitar problemas no tratamento (McBEAN et al.,1995; 

SILVA, 2009; MANNARINO et al., 2011; FERRAZ, 2014; CAMPOS, 2014) 

 

CAMPOS (2014) fez uma análise crítica da utilização do tratamento combinado de 

lixiviados com esgotos sanitários, tendo realizado um levantamento bibliográfico sobre 

o assunto, o que o levou às seguintes conclusões:  

 

i) Os critérios de avaliação para o lançamento de lixiviados em ETEs devem ser 

aprimorados. Não há segurança efetiva de critérios baseados apenas nas 

análises da DBO5, DQO, nitrogênio amoniacal, fósforo e metais;  

 

ii) Parte dos componentes do lixiviado é tratada ou removida em ETEs, porém, 

parte significativa é apenas diluída;  

 

iii) Há problemas decorrentes dessa mistura para a ETE: corrosão, odor, elevação 

de cor, dificuldades para controle de dosagem e aumento no consumo de 

produtos químicos;  

 

iv) Há necessidade de se aumentar o número de variáveis monitoradas no 

afluente à ETE, no lixiviado e no efluente à ETE; 

 

v) Considerar a eficiência baseada em valores da DBO5, DQO, nitrogênio e fósforo 

e sólidos não oferece garantia sobre os componentes presentes nos efluentes 

da ETE;  

 

vi) O descarte de lixiviado em ETEs não garante que esse lixiviado seja efetiva e 

completamente tratado.  

 

Em uma avaliação sobre a capacidade de dois sistemas convencionais de lagoas 

facultativa e aerada, tratando esgotos sanitários, em receber lixiviados de aterros 

sanitário com diluições controladas, foi observada a necessidade de se realizar uma 

diluição de 0,5% (volume de lixiviado/volume total).   A remoção da DBO5 foi de 71% e 



 

412 
 

concentração média da DBO5 do efluente de 42 mg/L para esse sistema. Esse estudo 

mostrou que, para a diluição aplicada, o processo combinado é viável, sendo que a 

DBO5 foi menor que 50 mg/L e a DQO menor que 100 mg/L, além de propiciar boa 

remoção de amônia, com uma concentração média no efluente de 10 mg/L (SANTOS, 

2010). 

 

No Brasil, as leis que controlam descarte de lixiviados nos corpos de água em nível 

nacional e estadual são ainda pouco aplicadas, necessitando de definições mais 

profundas, no sentido de reduzir a poluição de corpos hídricos. A USEPA (Agência 

de Meio Ambiente dos Estados Unidos da América) estabeleceu limites para 

lançamentos dos lixiviados de aterros de resíduos e padrões de pré-tratamento para 

descarga desses efluentes em sistemas públicos de tratamento de esgotos 

(USEPA, 2000).  

 

No ano de 2000, a USEPA estimava que mais de 700 aterros de resíduos não 

perigosos enviavam seus lixiviados para sistemas públicos de tratamento de esgotos.  

No Brasil, os lixiviados dos aterros sanitários de Bandeirantes, São João, Vila 

Albertina e Santo Amaro, em São Paulo (SP), da Extrema, em Porto Alegre 

(RS), Salvaterra, em Juiz de Fora (MG), CTR-BR 040, em Belo Horizonte (MG) e 

o aterro do Morro do Céu, em Niterói (RJ), são tratados por processo 

combinado com esgoto sanitário (FACCHIN et al., 2000; USEPA, 2000 

MARTTINEN et al., 2003; FERREIRA, 2009; MANNARINO et al., 2011). 

Essa prática sofre hoje questionamentos, particularmente nos países desenvolvidos, 

sobre as interferências que o lixiviado, em função das suas características, pode 

promover nos processos de tratamento, especialmente nos biológicos, além da 

baixa eficiência na remoção dos poluentes. Como já comentado, devem ser 

definidos critérios para a utilização do tratamento combinado, como a proporção de 

diluição, a qual deve ser adequadamente definida para cada caso (AKERMAN, 

2005; USEPA, 2000; RENOU et al., 2008; FERREIRA, 2009; NACENTES, 2013). 

 

A adoção de pré-tratamento é necessária para se  reduzir a carga orgânica, 

compostos tóxicos e nitrogênio amoniacal antes do lançamento do lixiviado nas 

ETEs. Deve ser obedecida uma proporção de 2 a 3% entre o lixiviado e o esgoto, 

pois volumes de lixiviados adicionados acima da capacidade da estação de tratamento 

de esgotos geram dificuldades no tratamento combinado, devido às altas 

concentrações de substâncias orgânicas de baixa biodegradabilidade, nitrogênio 
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amoniacal, metais pesados e outras substâncias tóxicas ao sistema biológico 

(TCHOBANOGLOUS et al., 1993; COSSU et al., 2000; FERREIRA, 2009; 

NACENTES, 2013).  

 

Outro item que deve ser mais bem avaliado se refere à concentração de metais 

pesados que podem inibir a atividade biológica e inviabilizar a utilização futura do lodo 

biológico como fertilizante. Caso os volumes de lixiviados adicionados às ETEs 

sejam acima da capacidade dessas, com valores percentuais acima de 2-3%, o 

resultado sempre será efluente tratado com elevadas concentrações de matéria 

orgânica e nitrogênio amoniacal (CECEN et al., 2003; FERREIRA et al., 2009; 

NACENTES, 2013). 

 

Ensaios de toxicidade foram realizados nos efluentes de sistema de tratamento 

combinado de lixiviado e esgoto, usando os organismos Danio rerio e Daphnia 

similis na ETE Icaraí, que recebe lixiviado do aterro Morro do Céu, ambos 

localizados em Niterói/RJ.  Os estudos reportaram que a maior mistura  

lixiviado/esgoto registrada durante o período de monitoramento foi de 1,5% e os 

ensaios de toxicidade aguda mostraram que, apesar da elevada toxicidade do 

lixiviado (CL50 4% a Danio rerio e 5% a Daphnia similis), a toxicidade da mistura 

afluente à ETE não foi diferente da toxicidade do esgoto sem adição do lixiviado 

(CL50 62% a Danio rerio e 22% a Daphnia similis). Como conclusão, ficou claro 

que não houve prejuízo significativo ao desempenho da ETE e que os valores 

médios de toxicidade do efluente tratado atenderam às exigências legais, mostrando 

que baixos percentuais de lixiviados em tratamento combinado se mostram viáveis 

(MANNARINO et al., 2010).  

 

Outros estudos de avaliação do tratamento combinado de lixiviado e esgoto sanitário 

em sistema de lodos ativados concluíram o descrito a seguir (NACENTES, 2013): 

 

   É uma alternativa plenamente viável para o tratamento do lixiviado para 

misturas lixiviado/esgoto de até 3%. Para o processo de lodos ativados, 

variante aeração prolongada, foram obtidas eficiências de remoção de 

matéria orgânica de 88,5% e 84,1% para as misturas de 2% e 3%, 

respectivamente; 

 

  Para a variante de lodos ativados convencional, a remoção de matéria 

orgânica média foi de 81,3% e 78,5%, para as misturas de 2% e 3%, 
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respectivamente. De acordo com este estudo, a faixa ideal de mistura 

lixiviado/esgoto vai até 3%;  

 

  Verificou-se, no entanto, que é possível o tratamento de misturas de até 5%, 

mas com redução significativa da eficiência, devendo-se verificar os critérios 

legais de lançamento de efluentes para que se decida pontualmente sobre a 

viabilidade técnica da adoção de misturas maiores que 3%;  

 

  Os melhores resultados encontrados foram para lodos ativados variante 

aeração prolongada com mistura até 2%. O lixiviado bruto utilizado nesta 

pesquisa apresentou toxicidade extremamente alta ao organismo Danio rerio. 

Entretanto, as misturas de 0,5%, 2% e 5%, tanto brutas quanto tratadas, 

atenderam à legislação ambiental do Estado do Rio de Janeiro, no que se 

refere à toxicidade. 

 

Os dados dos estudos antes descritos levaram à conclusão que o sucesso em se 

manter uma boa eficiência do processo de tratamento combinado para esgotos 

sanitários e lixiviados está relacionado ao estabelecimento de cargas orgânicas e 

nitrogenadas do lixiviado a serem misturadas ao esgoto doméstico.  Sua utilização 

deve ser criteriosamente avaliada para cada condição do lixiviado e da ETE a ser 

usada no tratamento. Deve-se avaliar também, além das condições técnicas do 

tratamento e seus parâmetros operacionais, os custos para a disposição do lixiviado 

na ETE. Vários estudos focaram na avaliação da viabilidade do tratamento de 

lixiviados em conjunto com o esgoto sanitário. O objetivo desses estudos foi conhecer 

os impactos da adição de lixiviado nas ETEs, na qualidade do lodo gerado em 

função do seu possível uso na agricultura e do efluente final tratado (ZOUBOULIS et 

al., 2004; CALLI et al., 2005; WISZNIOWSKI et a., 2006; NACENTES, 2013). 

 

A Tabela A.3 a seguir ilustra os dados do relatório mensal de operação da estação de 

tratamento de esgotos São Pedro (NACENTES, 2013) que recebe o lixiviado do 

aterro Dois Arcos, para tratamento combinado com o esgoto sanitário.  A tabela 

mostra os principais dados operacionais da ETE São Pedro entre abril de 2012 e abril 

de 2013, tais como vazão média afluente à ETE, mistura lixiviado/esgoto, DBO5 

afluente, DBO5 efluente e eficiência de remoção da DBO5.  Atualmente a ETE não 

trata o lixiviado. 
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Tabela A.3 - Dados Operacionais da estação de tratamento de esgotos de São Pedro – 

São Pedro da Aldeia/RJ 

 
Mês 

Vazão 
afluente à 
ETE (m³/d) 

Vazão de 
Lixiviado 
(m³/d) 

Mistura 
Lixiviado/ 

Esgoto (%) 

DBO5 
afluente 
(mg/L) 

DBO5 
efluente 
(mg/L) 

Remoção 
da DBO5 

(%) 

abr/12 8841 256 3,0 102 19 81,4 

mai/12 10337 112 1,1 141 23 83,7 

jun/12 10598 38 0,4 130 17 86,9 

jul/12 11065 173 1,6 145 17 88,3 

ago/12 10210 190 1,9 136 17 87,5 

set/12 9626 167 1,8 222 19 91,4 

out/12 9239 131 1,4 154 21 86,4 

nov/12 8573 93 1,1 258 25 90,3 

dez/12 8510 99 1,2 129 13 89,9 

jan/13 7072 112 1,6 121 28 76,9 

fev/13 8501 0 (*) 0 223 15 93,3 

mar/13 8398 134 1,6 231 14 93,9 

abr/13 8459 188 2,3 101 9 91,1 

Média 9187 130 1,5 161 18,2 87,8 

  (*) Sem lançamento de lixiviado na ETE por exigência do órgão ambiental. 
         Fonte: NACENTES, 2013. 

 

 

Os dados da tabela anterior indicam que a relação lixiviado/esgoto do afluente à ETE 

São Pedro chegou até 3,0% o que levou a uma menor eficiência de remoção da 

DBO5 com valores próximos a 77,0%. A maior concentração média mensal da DBO5 

na saída da ETE foi de 28 mg/L, o que atende à concentração máxima de 40 mg/L da 

DBO5, definida pela Diretriz do INEA DZ 215 revisão 4 (INEA, 2007), para o Estado 

do Rio de Janeiro, porém a eficiência ficou muito abaixo de um sistema típico de 

lodos ativados, variante aeração prolongada, que tipicamente tem eficiência acima de 

95% (VON SPERLING, 1996a; NACENTES, 2013).  

 

Os dados anteriores estão em consonância com outros relatos em relação ao 

tratamento combinado em sistemas de lodos ativados convencional e principalmente 

aeração prolongada, que é possível tratar misturas lixiviado/esgoto de até 5%.   

Nesse caso ocorre certo prejuízo na eficiência de remoção da DBO5, porém ainda 

com valores aceitáveis de descarte final, considerando valores da DQO do lixiviado 

não maiores que 10.000 mg/L. A maioria dos estudos constataram como valor 

recomendado 2% (MCBEAN et al., 1995; MANNARINO et al., 2010; NACENTES, 

2013). 
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No caso de reatores anaeróbios tipo UASB (Up Flow Anaerobic Sludge Blanket) para 

o tratamento combinado, existem alguns bons resultados, pois o processo anaeróbio 

combinado favorece ao tratamento desses lixiviados.  Esse processo possibilita uma 

redução significativa das concentrações finais de nitrogênio amoniacal, 

principalmente pelo efeito diluitivo, o que reduz a toxicidade do lixiviado 

(CHERNICHARO et al., 2003).  Os reatores anaeróbios em tratamento combinado 

foram utilizados pela Universidade Estadual da Paraíba (UEPB) de forma a de avaliar 

a viabilidade do tratamento dos líquidos lixiviados, resultantes da decomposição de 

resíduos orgânicos nos reatores anaeróbios de fluxo ascendente e manta de lodo 

(reatores UASB). Os resultados obtidos foram muito satisfatórios, pois chegou-se a 

uma eficiência média de remoção da DQO e DBO5 de 80% e 90%, respectivamente, 

para carga orgânica de até 4,4Kg DQO/m3.dia, com tempo de residência hidráulico de 

10 horas, indicando assim a viabilidade do tratamento combinado de líquidos 

lixiviados com esgotos domésticos em reatores UASB, porém com necessidade de 

usar baixos percentuais de lixiviado na mistura combinada (CASTILHOS JUNIOR, 

A.B., 2006; NACENTES, 2013). 

 

A tabela A.4 mostra dados de duas grandes estações da SABESP que operam 

tratando lixiviado e esgoto sanitários.  Nos estudos concluiu-se que as ETEs são 

afetadas pelos lixiviados e sua complexa toxicidade, porém são necessários estudos 

mais abrangentes para se ter um completo entendimento sobre os efeitos do lixiviado 

nas ETEs e ainda o impacto ao meio ambiente. 

 
 

Tabela A.4 – Proporção entre esgoto e lixiviado nas ETEs Barueri e Suzano 
 

Variáveis 
ETE Barueri (2004) ETE Suzano (2002) 

Esgoto Lixiviado % Esgoto Lixiviado % 

Vazão (m3/dia) 565.229 4.315 0,76 58.507 226 0,39 

DBO5 (Kg/dia) 143.568 13.577 9,46 23.866 980 4,11 

DQO (Kg/dia) 305.224 30.363 9,95 43.142 1.960 4,54 

       

 
Fonte: Adaptado de BOCCHIGLIERI, 2010. 
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A.3 Lagoa de estabilização 

 

As lagoas de estabilização, mesmo apresentando baixa eficiência, têm sido utilizadas 

no tratamento de lixiviados, sendo aplicado, na maioria das vezes, sistema de 

lagoas em série (anaeróbias, facultativas, maturação).   Nessas lagoas ocorre a 

remoção de parte da matéria orgânica dos lixiviados pela ação microbiana. A 

facilidade de construção e principalmente fácil operação e manutenção das lagoas, 

assim como os baixos custos, são as razões para que as lagoas se tornem mais 

atrativas no tratamento dos lixiviados. Essas lagoas, porém, não mostram boa 

remoção dos compostos poluentes, ficando aquém daqueles exigidos pelos órgãos 

ambientais (TCHOBANOGLOUS et al., 1994; KELLNER & PIRES, 2000; FERREIRA 

et al., 2003; BOCCHIGLIERI, 2010; CASTILHOS JUNIOR, A.B., 2006; NACENTES, 

2013). 

 

Certamente a grande dificuldade na aplicação das lagoas no tratamento dos 

lixiviados está relacionada com as baixas eficiências obtidas. Os projetos são 

concebidos, mais para o tratamento de esgoto sanitário que para lixiviados, pois no 

dimensionamento são utilizados parâmetros e critérios de esgoto doméstico 

(TCHOBANOGLOUS et al., 1994; QASIM & CHIANG, 1994; HAMADA & 

MATSUNAGA, 2000; KELLNER & PIRES, 2000; FERREIRA et al., 2003; JORDÃO & 

PESSÔA, 2005; BIDONE, 2007; BOCCHIGLIERI, 2010). 

 

A dificuldade está muito relacionada com a DQO, que para o esgoto doméstico 

apresenta valores próximos a 500 - 700 mg/L, enquanto lixiviados de aterros jovens 

pode ultrapassar 10.000 mg/L. Mesmo o tratamento do esgoto doméstico em lagoas 

apresenta limitações devido à área elevada necessária para implantação do sistema e 

o uso de solo para o tratamento.   Deve ficar claro ainda que as lagoas têm, em geral, 

uma concentração de microrganismos menor que 300 mg/L. As lagoas bem 

projetadas e operadas, degradam a matéria orgânica de baixa concentração até que 

essa esteja estabilizada, não matéria orgânica de alta concentração.  Essa matéria 

orgânica em geral não é recalcitrante e sim uma matéria orgânica rapidamente 

biodegradável. Os lixiviados cuja relação DBO5/DQO é baixa (<0,4), em geral, já 

apresentam uma elevada concentração de matéria orgânica recalcitrante, fazendo 

com que as lagoas não sejam um ambiente favorável à sua estabilização 

(TCHOBANOGLOUS et al., 1994; QASIM & CHIANG, 1994; VON SPERLING, 

1996a; HAMADA & MATSUNAGA, 2000; KELLNER & PIRES, 2000; JORDÃO & 

PESSÔA, 2005; FERREIRA et al., 2003; BIDONE, 2007). 
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As lagoas anaeróbias tipicamente operam com altas cargas orgânicas e atuam como 

se fossem um pré-tratamento ou tratamento primário em um sistema de lagoas, 

recebendo e amortizando a maior carga orgânica, que não pode ser enviada para as 

lagoas facultativas e/ou de maturação.  Esse sistema é conhecido com sistema tipo 

“Australiano” e a lagoa anaeróbia se baseia na digestão anaeróbia para degradação 

matéria orgânica.  Os processos anaeróbios geram o gás sulfídrico, o que gera 

odores desagradáveis, limitando o seu uso para os lixiviados. Nas lagoas facultativas, 

os processos anaeróbios e aeróbios ocorrem em conjunto. As lagoas facultativas são 

projetadas para operarem com baixa carga orgânica, permitindo que algas e bactérias 

aeróbias se desenvolvam nas camadas mais superficiais, realizando atividade 

fotossintética e degradação aeróbia e respectivamente, sendo um processo simbiótico 

entre esses organismos. Além dessas duas lagoas ainda existe a lagoa de 

maturação, cuja função principal é a remoção de organismos patogênicos Várias 

variáveis influenciam no tratamento de lixiviados por lagoas de estabilização e são 

importantes para um bom desempenho do sistema, sendo essas variáveis: tempo de 

residência hidráulica suficiente, vazão do lixiviado equalizada, relação DBO5/DQO 

elevada, baixas concentração de compostos recalcitrantes e inorgânicos e cor 

reduzida (TCHOBANOGLOUS et al., 1993; VON SPERLING, 1996a; D`ALMEIDA & 

VILHENA, 2000; JORDÃO & PESSÔA, 2005).   

 

Variações excessivas da vazão podem afetar o funcionamento do sistema, pois altera 

o tempo de residência e ainda ocorre alteração na quantidade de nutrientes, pH, 

oxigênio e temperatura do meio. A relação DBO5/DQO tem importante interferência na 

eficiência do tratamento de lixiviados utilizando lagoas, pois o tratamento é biológico e 

utiliza-se de microrganismos para estabilização da matéria orgânica. Caso já haja um 

certo grau de estabilização do lixiviado (relação DBO5/DQO < 0,4), o mesmo pode 

apresentar dificuldade de degradação em função de vários fatores (SILVA, 2002; LINS 

et al., 2005) tais como: 

 

 Estrutura complexa sem grupos funcionais reativos;  

 Alguns compostos podem exercer uma ação tóxica sobre os microrganismos, ou 

ainda, inativar enzimas do metabolismo celular;  

 Alguns compostos podem se complexar ou interagir com outros, tornando-se 

pouco acessível às enzimas extracelulares; 

 A cor, ocorrendo seu aumento, reduz a absorção da luz no meio reativo, dessa 

forma inibindo os processos enzimáticos e a fotossíntese.  
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Estudos realizados no aterro sanitário de Tocantins, para a remoção de matéria 

orgânica e nutrientes, utilizando o sistema de lagoas de estabilização, mostram que o 

sistema removeu 85,5% da DQO, 87,8% da DBO5, 99,74% do nitrogênio amoniacal e 

93% do nitrato, porém os levantamentos ocorreram em período não chuvoso, em que 

o tempo de residência hidráulico dos lixiviados nas lagoas estava muito acima do 

normal, gerando melhores condições de processo e um aumento na eficiência de 

remoção da matéria orgânica e nutrientes  (NAVAL et al., 2002).   

A Tabela A.5 mostra dados de um sistema de lagoas de estabilização no tratamento 

de lixiviado de São Paulo. 

Tabela A.5 – Dados operacionais da ETE de Fernandópolis – São Paulo  

Local 
Afluente Efluente Afluente Efluente 

13/03/2009 04/08/2009 

Carbono Orgânico Total 25.009 11.318 363,8 709,8 

Chumbo 0,03 <0,025 0,04 0,04 

Cianeto 0,019 0,015 0,007 <0,0054 

Cloreto 87 76 120 54 

Cobre <0,04 <0,04 <0,04 <0,04 

Condutividade 1452 971 2030 1178 

Fenol 0,085 <0,08 <0,08 <0,08 

Ferro 4,7 0,3 1,1 0,4 

Fósforo Total 14,22 6,67 2,67 8,13 

Manganês 0,1 0,05 0,34 <0,05 

Mercúrio <0,0035 <0,0035 <0,0035 <0,0035 

Níquel <0,05 <0,05 <0,05 <0,05 

Nitrito+Nitrato 0,25 0,17 0,3 0,33 

Nitrogênio Amoniacal 82,7 34,24 24,89 37,53 

Nitrogênio Total Kjeldahl 83,38 42,7 31,51 55,1 

Óleos e Graxas 71 8 33 32 

Potássio 23,7 16 18,85 17,16 

Sólidos em Suspenção Total 252 80 76 136 

Sólidos em Suspensos Fixos 44 16 4 28 

Sólidos em Suspensos Voláteis 208 64 72 <0,2 

Sulfato 48 29 64 <0,05 

Sulfeto 1,512 0,865 0,485 0,33 

Zinco 0,108 <0,1 0,081 37,53 

 Fonte: Adaptado de BOCCHIGLIERI, 2010.  Valores em mg/L. 
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A.4 Processos biológicos aeróbios convencionais e suas variantes 

 

O processo de tratamento de lixiviados por via aeróbia promove a degradação dos 

compostos orgânicos facilmente biodegradáveis.  Em caso de sistemas conjugados 

com nitrificação e desnitrificação, promovem também a oxidação do nitrogênio 

amoniacal e a redução do nitrato a nitrogênio gasoso.  Os processos de tratamento 

aeróbios são classificados de acordo com a forma de crescimento dos 

microorganismos, podendo ser esse crescimento aderido a um meio suporte ou em 

suspensão no meio reacional.  Esses sistemas aeróbios têm como pontos negativos 

os elevados custos para aeração, devido à necessidade de introdução de grandes 

quantidades de oxigênio no meio reacional com uso de aeradores e energia elétrica.  

Outro ponto negativo é a inibição dos micro-organismos em casos de elevadas 

concentrações de nitrogênio amoniacal e a grande quantidade de lodo gerado 

durante o processo de degradação da matéria orgânica (BAE et al., 1998; FRASCARI 

et al., 2004; KNOX, 1985; LI et al., 2001; LIN & CHANG, 2000; ECKENFELDER, 

2000; TCHOBANOGLOUS et al., 2003; METCALF & EDDY, 2003; WISZINIOWSKI et 

al., 2006; MEHMOOD et al., 2009).    

 

 
A.4.1   Lodos ativados 
 

 

As unidades integrantes do sistema de tratamento pelo processo de lodos 

ativados são: tanque de aeração (que é o reator), tanque de decantação (ou 

decantador secundário) e sistema de recirculação e descarte de lodo. O nome 

“lodos ativados” está relacionado com as bactérias, devido a essas flocularem e no 

decantador ficarem sem oxigênio e nutrientes por uma a duas horas.  Esse processo 

ativa as bactérias e dessa forma as mesmas voltam a gerar um alto consumo de 

oxigênio na recirculação e retorno para o tanque de aeração (USEPA, 2000; 

ECKENFELDER, 2000; TCHOBANOGLOUS et al., 2003; METCALF & EDDY, 2003).    

 

O crescimento da biomassa não é aderido a um suporte e a  introdução mecânica 

de ar na massa líquida em geral se faz com uso de aeradores superficiais ou 

difusores de fundo do tanque de aeração.  A recirculação do lodo ativado (biomassa 

ativa) leva o lodo de volta para o tanque de aeração de forma a manter a biomassa 

nesse tanque, razão pela qual existe a necessidade da decantação secundária 
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(USEPA, 2000; ECKENFELDER, 2000; TCHOBANOGLOUS et al., 2003; METCALF 

& EDDY, 2003).     

 

Os flocos formados pelos microorganismos sedimentam no decantador secundário, 

sendo do fundo desse decantador, através de bombas, parte desse lodo volta 

para o tanque de aeração e parte é descartada para um sistema de tratamento do 

lodo. O lodo de excesso descartado é digerido, se necessário, condicionado, 

desaguado, e enviado para disposição final.  A recirculação é realizada de modo a 

manter uma elevada concentração de microrganismos ativos, em geral com valores 

de 5,0 a 6,0 g/L. Nesse processo as bactérias no tanque de aeração, desempenham 

suas atividades de estabilização da matéria orgânica carbonácea e nitrogenada 

(USEPA, 2000; ECKENFELDER, 2000; TCHOBANOGLOUS et al., 2003; METCALF 

& EDDY, 2003).    

 

As tecnologias de lodos ativados, variante aeração prolongada, assim como a variante 

convencional, pode promover elevadas remoções da matéria orgânica facilmente 

biodegradável presente no lixiviado, entretanto, há necessidade de excesso de 

aeração e necessidade de tempos de residência hidráulicos, em geral acima de 12 a 

24 horas.  A presença de matéria orgânica refratária e as elevadas concentrações de 

nitrogênio amoniacal, que são inibitórias à atividade biológica, exigem introdução 

de modificações no processo de lodos ativados, além da necessidade de 

incorporação de processos adicionais no tratamento do lixiviados, para se obter a 

remoção dos poluentes requerida (DIAMADOPOULOS et al., 1997; BAE et al., 1999; 

USEPA, 2000; ECKENFELDER, 2000; LOUKIDOU et al., 2001; LIN & SAH, 2002; 

TCHOBANOGLOUS et al., 2003;  KARGI e PAMUKOGLU, 2003; METCALF & 

EDDY, 2003; BIDONE, 2007; VILLA et al., 2007; RENOU et al., 2008;).   

 

Em casos de lixiviados com baixa concentração de carga orgânica, é necessário a 

introdução, por exemplo, de sistema de membranas para manter uma quantidade de 

lodo suficiente no tanque de aeração (DIAMADOPOULOS et al., 1997; BAE et al., 

1999; USEPA, 2000; ECKENFELDER, 2000; LOUKIDOU et al., 2001; LIN & SAH, 

2002; TCHOBANOGLOUS et al., 2003; KARGI e PAMUKOGLU, 2003; METCALF & 

EDDY, 2003; BIDONE, 2007; VILAR et al., 2007; RENOU et al., 2008;).   

 

No processo de degradação da matéria orgânica, as células em fase de crescimento 

utilizam o substrato e os nutrientes disponíveis no meio reacional necessários para o 

crescimento e obtenção de energia e geração de mais massa microbiana.    
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A.4.2 Reatores em Batelada Sequencial 

 

A tecnologia de Reatores em Batelada Sequencial (SBR – Sequencing Batch Reactor) 

se baseia em um sistema de lodos ativados, embora todos os processos ocorram no 

mesmo tanque.  Nesse tanque, ocorrem as fases sequenciais de enchimento, 

aeração, sedimentação, retirada do efluente e repouso.  A degradação da matéria 

orgânica ocorre nas etapas de enchimento e aeração.  Enquanto um reator está em 

reação e nas fases posteriores, o outro reator poder estar em enchimento, pois como o 

esgoto chega continuamente à ETE, sendo sempre necessário que existam pelo 

menos dois tanques (ECKENFELDER, 2000; VON SPERLING, 2000; 

TCHOBANOGLOUS et al., 2003; METCALF & EDDY, 2003; JORDÃO & PESSOA, 

2009). 

 

No início do desenvolvimento do processo de lodos ativados, o sistema operava em 

bateladas, porém a partir da década de 20, devido às dificuldades inerentes ao 

controle do processo e a decantabilidade do lodo biológico, o sistema SBR foi 

esquecido e substituído pelo sistema contínuo de tratamento.  A partir da década de 

70, esses sistemas voltaram a serem estudados e desenvolvidos trabalhos com a 

utilização desse reator, uma vez que os problemas de decantabilidade do lodo e 

turbidez dos efluentes tratados foram solucionados.  Essa solução ocorreu com o uso 

de condições anóxicas durante o processo de enchimento e uma aeração final do 

efluente e retorno da primeira descarga ao tratamento. Os sistemas automáticos de 

controle de processos foram desenvolvidos e empregados com sucesso, facilitando a 

operação do sistema em batelada.  Em função da grande simplicidade dos sistemas 

em batelada, cada vez mais esse sistema encontra potencial para sua aplicação, com 

um aumento do número de estações que utilizam este processo.  Destacam-se como 

vantagens do processo SBR a facilidade de adaptação desta tecnologia a variações 

contínuas de concentrações de poluentes, o que permite sua utilização para o 

tratamento de efluentes variados, tais como os provenientes das indústrias alimentícia, 

petroquímica, papel e celulose, couros, aterros, esgotos municipais e domésticos. 

Além de sua maior flexibilidade, a tecnologia em questão se mostra altamente eficiente 

na remoção de fósforo e na remoção de nitrogênio nos processos de 

nitrificação/desnitrificação, com valores de até 85,7% de remoção de fósforo e 99% de 

conversão de amônia a nitrogênio gasoso (IRVINE et al., 1979; IRVINE, 1982; 

SCHROEDER, 1985; IRVINE et al., 1989; ECKENFELDER, 2000; VON SPERLING, 

2000; MACE & ALVAREZ, 2002; TCHOBANOGLOUS et al., 2003; METCALF & EDDY, 
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2003).  Outras vantagens desta tecnologia citadas na literatura (MACE & ALVAREZ, 

2002) são resumidas a seguir: 

 

  Menor custo operacional que os métodos de tratamento biológico convencionais; 

  Menor espaço requerido que os métodos convencionais; 

  Capacidade para manipular amplas variações nas cargas hidráulica e orgânica; 

 Maior controle do crescimento de organismos filamentosos e problemas de   

 sedimentação; 

  Menor atenção requerida pelo operador; 

  Maior flexibilidade da operação do sistema; 

  Maior nível de automação; 

  Menor possibilidade de arraste da biomassa de dentro do reator; 

  Problemas de sedimentabilidade podem ser reconhecidos e corrigidos. 

 

Uma combinação de processos com câmara anóxica, anaeróbia e aeróbia, pode ser 

operada no sistema SBR ou em unidades separadas.  Assim, o nitrogênio e o fósforo 

são removidos juntamente com a DBO5.  O nitrato é convertido em nitrogênio gasoso 

no reator anóxico, sendo o fósforo liberado nos reatores anóxico e anaeróbio e a 

captura do fósforo liberado em meio aeróbio.  A degradação da DBO5 e a nitrificação 

da amônia ocorrem no reator aeróbio (QASIM & CHIANG, 1994).  A tabela A.6, mostra 

dados de tratamento de lixiviados utilizando reator SBR. 

 
Tabela A.6 - Tratamento de lixiviados utilizando reator SBR 
 

Localização 
     

Taxa de 
carga 

orgânica 
(Kg/m³.dia) 

  
   

Concentração 
Inicial (mg/L) 

Eficiência de  
remoção (%) TDH 

(dia) 

 
DBO5/DQO 

pH 

ótimo DQO N-NH3 DQO N-NH3 DQO N-NH3 

Canadá 3,2 0,46 7,1 12.760 179 0,6 ND 97 99 

Turquia 1 0,58 7,5 26.000 1.000 ND 120,0 97 99 

Izmir 0,29 ND 8,6 10.000 1.590 ND ND 64 23 

(Turquia) 2,0 0,63 7,5 14.000 2.780 0,8 ND 74 ND 

Thesaloniki 20,0 0,20 7,5 5.000 1.800 ND ND 90 ND 

(Grécia) 20,0 0,37 7,5 15.000 1.800 ND ND 75 70 

Sobuckzyna 
(Polônia) 

ND ND 8,3 3.500 800 ND ND 90 70 

Polônia 12,0 0,38 ND 1.348 ND ND ND 83 ND 

Chandler 
(Austrália) 

0,25 0,05 7,0 1.100 900 ND 5,9 ND 100 

Fonte: Adaptado de KURNIAWAN et al., 2010.  (ND = Não disponível)    
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A.4.3 Biorreatores com Membranas 

 

A.4.3.1 Reator MBR 

 
Os biorreatores com membranas - MBR (da sigla da língua inglesa “ Membrane 

Biological Reactor”), são sistemas que utilizam membranas do tipo microfiltração ou 

ultrafiltração instaladas internamente ou externamente ao tanque de aeração.  Estão 

sempre associadas aos reatores nos quais ocorrem reações mediadas por 

microrganismos e permeação através das membranas, descartando a necessidade 

de decantação secundária.  A maioria das tecnologias utilizando o reator tipo MBR 

operam com microrganismos floculados, mantidos em suspensão por agitação 

mecânica ou por difusores de ar.  A membrana se constitui em barreira seletiva 

para os próprios flocos e, dependendo das características da membrana (diâmetro 

do poro da membrana), para substâncias de alta massa molar ou com 

características tais que as impeçam de transpor essa barreira.  A aplicação da 

tecnologia MBR em processos biológicos tem tido êxito nos sistemas de lodos 

ativados, sendo que nesse caso, os sistemas de membrana substituem os tanques de 

sedimentação logo após o reator biológico (JORDÃO & PESSOA, 2009; FUJII, 2011; 

SANT'ANNA JR. & CERQUEIRA, 2011; DEZOTTI et al, 2011). 

 

É importante mencionar que os produtos do metabolismo dos microrganismos 

têm papel relevante no desempenho da permeação na membrana. Esses 

produtos estão envolvidos no processo de formação de “fouling”, que consiste em 

entupimento das membranas, e que causam a queda de fluxo do permeado ao 

longo do tempo de operação (JORDÃO & PESSOA, 2009; FUJII, 2011; SANT'ANNA 

JR. & CERQUEIRA, 2011; DEZOTTI et al, 2011). 

 

Existem dois tipos de configurações para o MBR (JORDÃO & PESSOA, 2009; FUJII, 

2011; SANT'ANNA JR. & CERQUEIRA, 2011; DEZOTTI et al, 2011) que são: 

 

 As membranas estão imersas no interior do reator (caso mais comum);  

 As membranas são instaladas externamente ao reator.  

 

Na primeira configuração, as membranas estão sujeitas a um vácuo, fazendo que 

o permeado seja succionado. Na segunda, o permeado é bombeado até a 

unidade com as membranas. 
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As principais vantagens da tecnologia MBR (SANT'ANNA JR. & CERQUEIRA, 2011; 

DEZOTTI et al, 2011; JORDÃO & PESSOA, 2014) são: 

 

 A excelente qualidade obtida em seu efluente que podem chegar a uma 

concentração da DQO e sólidos em suspensão totais (SST) menor que 5 mg/L 

e turbidez menor que 1 uT (unidades de turbidez); 

 A possibilidade de reuso do efluente tratado para diversos fins nobres; 

 A facilidade de se incorporar ao sistema de tratamento processos de remoção de 

nitrogênio e fósforo, quando necessário; 

 A facilidade de melhoraria de sistemas existentes de lodos ativados; 

 A área ocupada é menor do que um sistema convencional de lodos ativados; 

 A menor produção de lodo, uma vez que nos processos com MBR trabalha-

se com a recirculação ou idade do lodo muito maior, sendo este aspecto 

importante, pois todo o processo de tratamento da fase sólida (lodo gerado) 

será reduzido; 

 A eliminação do tanque de decantação após o processo e a supressão dos 

possíveis casos de intumescimento do lodo. 

 
 
As desvantagens do MBR (SANT'ANNA JR. & CERQUEIRA, 2011; DEZOTTI et al, 

2011; JORDÃO & PESSOA, 2014) são: 

 

 Os elevados custos das membranas, fator que tem influenciado em sua escolha; 

 Os maiores custos com energia, quando comparado com os processos 

convencionais de lodos ativados; 

 O contínuo processo de formação de “fouling”; 

 Número de fornecedores de membranas é relativamente restrito; 

 A vida útil das membranas, praticamente inferior a 10 anos ou menos. 

 

A tecnologia de MBR pode ainda ser combinada com o uso de carvão ativado, 

sendo esse carvão adicionado no meio reacional. O uso do carvão ativado tem 

como efeitos positivos a redução da frequência de limpezas das membranas, que 

pode ser realizada de forma física e/ou química. Outro benefício fica por conta da 

redução com gastos com energia e produtos químicos impactando no custo 

operacional (JORDÃO & PESSOA, 2014).  
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A.4.3.2 Reator MBBR 

 

A tecnologia de reator de leito móvel com biofilme (MBBR) tem essa terminologia em 

língua inglesa chamada “Moving Bed Biofilm Reactor”, sendo um processo híbrido 

entre as tecnologias de biomassa aderida ao suporte e suspensa no meio reacional.  

Essa tecnologia é bem recente e tem sido aplicada com êxito no tratamento de 

esgoto doméstico e outros efluentes (JORDÃO & PESSOA, 2009; FUJII, 2011; 

BASSIN & DEZOTTI, 2011).  

 

A técnica em questão consiste na introdução de um material com densidade próxima 

do meio reacional, e que sirva de suporte para as bactérias nos tanques de aeração 

dos processos de lodo ativado, sendo que nesse suporte ficam aderidas as colônias 

de microrganismos. O meio suporte, que deve ter uma área superficial específica 

elevada para garantir uma boa eficiência do processo, fica mantido em suspensão e 

em contínuo movimento dentro do tanque de aeração.  Dentre as vantagens do 

MBBR em relação às tecnologias de biomassa suspensa no meio reacional pode-se 

destacar as seguintes (JORDÃO & PESSOA, 2009; FUJII, 2011; 2011; DEZOTTI et 

al, 2011).  

 

 Menor volume dos reatores biológicos, se comparado com o sistema de 

lodo ativado conjugado com clarificadores para alcançar os mesmos 

objetivos de tratamento; 

 As taxas de aplicação de sólidos para as unidades de clarificação são 

significantemente reduzidas quando comparadas às de sistemas de lodo 

ativado; 

 Não há necessidade de operações de retrolavagem para controle da 

espessura de biofilme ou desentupimento do meio suporte, por se tratar de 

reatores de mistura completa e fluxo contínuo; 

 Ao contrário do sistema de lodos ativados, não depende da etapa de 

separação de sólidos para manter a densidade populacional de 

microrganismos, uma vez que a  maior parte da biomassa ativa é retida 

continuamente no reator; 

 Sua versatilidade permite considerar viável uma grande variedade de 

formas geométricas para o reator; 

 Maior capacidade para absorver cargas de choque; 

 Ocorrência de desnitrificação em zonas anaeróbias nas camadas 
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profundas do biofilme; 

 Facilidade para oxidar cargas com altas taxas de componentes solúveis 

dentro do biofilme; 

 Possibilidade de trabalhar com baixa idade do lodo, gerando uma menor 

produção de lodo e menor descarte; 

 Maior eficiência da nitrificação independentemente da idade do lodo. 

 

A Tabela A.7 mostra algumas combinações de MBR com outros processos de 

tratamento. 

 

Tabela A.7 - Tratamento de lixiviado utilizando MBR combinado com outros processos 

   

Concentração inicial 
(mg/L) 

Eficiência de 
remoção (%) 

Localização 
Tipo de 

tratamento 
DBO5/DQO DQO N-NH3 DQO N-NH3 

Tunísia 
MBR + 

oxidação 
eletroquímica 

<0,01 
6.500 - 
8.000 

1.250 - 
1.720 

85 94 

Reino 
Unido 

MBR + NF 0,05 5.000 2.000 ~98 ~100 

Alemanha MBR + *CA ~0,2 
136 - 
1.980 

~120 65 97 

Coréia do 
Sul 

MBR + *OI ND 
400 - 
1.500 

200 - 
1.400 

97 96 

NF: nano filtração; 
*
CA: carvão ativado; 

*
OI: osmose inversa 

Fonte: Adaptado de AHMED & LAN (2012) 

 

 

A.5    Lagoas aeradas 

 

O processo de tratamento através de lagoas aeradas mostra como vantagem, em 

relação aos outros processos aeróbios, sua simplicidade em termos de operação e 

manutenção, devido a se ter uma lagoa com aeradores espalhados por sua 

superfície.  Quando o processo é dimensionado para que ocorra a nitrificação, esse 

sistema permite a oxidação do nitrogênio amoniacal até o nitrato (FRASCARI et al., 

2004; MEHMOOD et al., 2009; TCHOBANOGLOUS et al., 2003). 
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As lagoas aeradas têm o funcionamento tal qual um reator biológico de crescimento 

em suspensão, sem recirculação do lodo, em geral com profundidade entre 2,5 e 5,0 

m.  A aeração, em geral, é realizada por meio de aeradores mecânicos ou sopradores 

de ar e difusores. Nessas lagoas aeradas, os aeradores, além de fornecerem 

oxigênio necessário para que o processo de degradação ocorra, promovem a 

mistura do meio reacional, mantendo os microrganismos em suspensão. 

Consequentemente é necessário que o meio reacional passe por uma lagoa de 

decantação após a aeração, de forma a decantar o lodo.  Esse lodo que fica estocado 

na lagoa de decantação por vários anos até que seja dragado, desaguado e disposto 

adequadamente (ECKENFELDER, 2000; VON SPERLING, 2000; 

TCHOBANOGLOUS et al., 2003; METCALF & EDDY, 2003; FRASCARI et al., 2004; 

MEHMOOD et al., 2009;). 

 

O tempo de residência típico dessas lagoas aeradas é de dois a quatro dias.  Quanto 

mais alto o tempo de residência, maior a eficiência de remoção de carga orgânica 

pode ser obtida, podendo alcançar remoções superiores a 90% de DQO e 

nitrogênio amoniacal. O tempo de decantação é mais baixo, dois dias, sendo que a 

lagoa de decantação pode acumular lodo por vários anos, em geral até 5 anos.  

Após essa estocagem o lodo deve ser removido do local e disposto adequadamente.  

A lagoa aerada de mistura completa atua de forma similar aos tanques de aeração 

do sistema de lodos ativados. A principal diferença é a inexistência de recirculação 

de sólidos no sistema de lodos ativados. Em função desse descarte contínuo do 

lodo, a concentração de biomassa nas lagoas aeradas chega a um determinado valor 

definido pela disponibilidade de carga orgânica afluente (FRASCARI et al., 2004; 

TCHOBANOGLOUS et al., 2003; MEHMOOD et al., 2009). 

 

A concentração de sólidos em suspensão nas lagoas aeradas é de 20 a 30 vezes 

menor do que no sistema de lodos ativados, atingindo valores de até 300 mg/L.  

Esses sistemas têm sido aplicados para o tratamento de lixiviados, pois são de 

simples operação e, ao mesmo tempo, são flexíveis e eficazes na transferência de 

oxigênio no meio líquido (ABDULHUSSAIN et al., 2009; MAEHLUM, 1995; 

MEHMOOD et al., 2009; QASIM e CHIANG, 1994). 

 

O aspecto negativo do uso das lagoas aeradas é o alto consumo energético e grande 

necessidade de área.  Os microrganismos do processo de lagoas aeradas degradam 

completamente a  matéria orgânica facilmente biodegradável, razão pela qual se 
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sugere a tecnologia como coadjuvante do tratamento do lixiviado (ABDULHUSSAIN 

et al., 2009; MAEHLUM, 1995; MEHMOOD et al., 2009; QASIM e CHIANG, 1994). 

 

Quando é visada a nitrificação do efluente, devem ser incluídos processos de 

desnitrificação em lagoas anóxicas.  Algumas pesquisas reportam bons resultados 

obtidos da aplicação das lagoas aeradas no tratamento de lixiviados (QASIM e 

CHIANG, 1994; MAEHLUM, 1995; MEHMOOD et al., 2009; ABDULHUSSAIN et al., 

2009).  A Tabelas A.8 reporta os resultados obtidos da aplicação das lagoas aeradas 

no tratamento de lixiviados. 

 

Tabela A.8 – Aplicação do processo de lagoas aeradas no tratamento de lixiviados 

  Características do lixiviado Condições operacionais 

Referência 
DQO 

(mg/L) 
DBO5/DQO pH 

Volume 
(L) 

TDH 
(Dias) 

Remoção  
DQO 
(%) 

ROBISON & 
GRANTHAM, 

1988 
5518 0,70 5,8 1000m³ >10 97 

MAEHLUM, 
1995 

5518 0,70 5,8 4000m³ 40 60 - 95 

ORUPOLD et 
al., 2000 

765 - 
3090 

0,43 - 0,53 8,7 - 12,5 17L 16 - 22 55 - 64 

FRASCARI et 
al., 2004 

5050 0,25 8,28 9960m³ 32 40 

MEHMOOD et 
al., 2009 

1740 - 7,0 - 8,0 80m³ 11 - 254 80 

 

 

A.6   Filtros Biológicos Aeróbios 

 

Nesse tipo de sistema aeróbio de tratamento, o lodo biológico tem crescimento 

aderido a um meio suporte. O lodo cresce no meio suporte até que o fluxo de 

lixiviado remova parte desse lodo, controlando o crescimento do mesmo.  A remoção 

de matéria orgânica ocorre, dependendo das condições do lixiviado, porém a 
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nitrificação não é viável em função da toxicidade da amônia. Em baixas 

concentrações da amônia, sua remoção ocorre, porém, necessidade de aeração 

adicional e maior tempo de residência.  Os meios suportes usados (pedra brita, 

bambu, celas plásticas, etc.) nos leitos em geral são de baixo custo o que viabiliza o 

processo, sendo importante terem uma grande área específica, de forma a facilitar a 

aderência dos filmes biológicos, passagem do lixiviado a ser tratado, assim como o 

oxigênio necessário aos processos biológicos aeróbios devido a aeração ser natural. 

(ECKENFELDER, 2000; JOKELA et al., 2002; METCALF & EDDY, 2003; EDDING et 

al., 2006; ABDULHUSSAIN et al., 2009; MATTHEWS et al., 2009). 

 

O sistema de aeração em geral é natural e ocorre simultaneamente com o ingresso de 

líquido no filtro biológico aeróbio. O sistema de alimentação do lixiviado ao sistema 

ocorre partir de um bombeamento de forma que a alimentação seja contínua. Essa 

alimentação contínua é necessária para que a aeração ocorra também 

continuamente para fornecimento do oxigênio aos microrganismos aderidos ao meio 

filtrante. Dessa forma é promovido o crescimento do lodo aderido, assim como a 

degradação da carga orgânica contida no lixiviado.  Para o tratamento do lixiviado 

pelo processo em questão, sugere-se que seja aplicado mais de um estágio de 

tratamento, pois a aplicação de somente um estágio em lixiviados muito concentrados 

não é recomendada.  Esse cuidado é devido às grandes cargas orgânicas gerarem 

um crescimento da biomassa muito rápido, gerando dificuldades no controle do 

processo, aeração, remoção da carga orgânica, devido ao crescimento rápido das 

bactérias poder entupir os espaços vazios necessários para a aeração. Outra 

dificuldade é devido aos baixos tempos de residência hidráulico que são 

normalmente usados. A aplicação desse sistema deve estar associada com outros 

processos de tratamento (ECKENFELDER, 2000; JOKELA et al., 2002; METCALF & 

EDDY, 2003; EDDING et al., 2006; ABDULHUSSAIN et al., 2009; MATTHEWS et al., 

2009).     

 

Mesmo considerando baixos tempos de residência comum aos sistemas biológico tipo 

filtro aeróbio, alguns estudos mostraram resultados interessantes com o uso de 

sistemas em conjunto com uso de carvão ativado e aparas de couro no tratamento do 

lixiviado gerado no aterro Sanitário da Zona Norte de Porto Alegre/RS. Obteve-se 

nesse estudo uma remoção de 64% de remoção da DQO utilizando aparas de couro e 

68% na remoção da DQO com uso de carvão ativado, sendo que com o uso de carvão 

ativado obteve-se 89% na remoção de nitrogênio amoniacal. Os sistemas testados 

foram alimentados com esgoto sanitário até a formação do biofilme e depois 
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receberam o lixiviado durante os 120 dias do estudo.  Em outra pesquisa com o 

biofiltro em questão utilizou-se filtro anaeróbio como pré-tratamento, verificando 

remoção de 53% de NTK (nitrogênio amoniacal + nitrogênio orgânico) e 36% da 

DBO5. (COTRIM, 1997; FLECK, 2003).   

 

A tabela A.9 informa tratamentos de lixiviados com uso de filtros biológicos aeróbios. 

 

 
Tabela A.9 - Filtros percoladores no tratamento de lixiviados de aterro sanitário 
 

  Características do lixiviado Condições operacionais 

Referência 
DQO 

(mg/L) 
DBO5/DQO pH 

Volume 
(L) 

TDH 
(Dias) 

Remoção 
(%) 

GOURDON et 
al., 1989 

850 - 
1350 

0,1 - 0,2 8,0 - 8,5 16500 0,6 - 4,5 87 DBO 

MARTIENSSEN 
 et al., 1997 

2560 - 8,0 141 - 60 DQO 

JOKELA et al., 
2002 

230 - 510 0,07 - 0,08 
 

6,5 - 7 9,4 2,1 - 9,6 

MATTHEWS et 
al., 2009 

1575 0,08   8,2 70 0,5 

 

 

 

A.7   Biodiscos 
 

Os biodiscos ou discos rotativos são discos espaçados, montados sobre um eixo 

horizontal, ficando os discos em parte mergulhados no efluente a ser tratado e em 

parte expostos na atmosfera.  Esses discos se movem lentamente entorno do eixo, de 

modo que cada parte do disco tenha movimento em parte do meio líquido e em parte 

no ar, de forma que as bactérias fiquem durante parte do tempo no efluente, 

degradando a carga orgânica e parte do tempo em aeração. O biofilme se forma nas 

superfícies dos discos e mantem o ciclo de aeração e de adsorção e degradação da 

matéria orgânica. Em geral os discos medem 3 a 4 m de diâmetro e 5 a 7 m de 

comprimento, com rotação de 1/10 rpm, sendo imerso no meio reacional a uma 

profundidade de aproximadamente 40% do seu diâmetro.  Dentre as vantagens desse 

sistema tem-se: baixa manutenção, baixos custos de operação, baixa produção de 

lodo e possibilidade de nitrificação e desnitrificação; porém não deve ser utilizado 

em lixiviados de elevadas cargas orgânicas devido à baixa eficiência em alta taxa de 
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carga orgânica. Esta tecnologia, em geral, é aplicada para tratamento de esgotos 

sanitários nos países da OECD (Organização dos Cooperação e Desenvolvimento 

Econômico), mas também tem sido empregada no tratamento de lixiviados de 

aterro sanitário, porém ainda com poucas referências (HIPPEN et al., 1997; 

SIEGRIST et al., 1998; HELMER et al., 2001; VON SPERLING, 2005; BIDONE, 

2007).  Certos estudos utilizaram biodiscos em escala de bancada no tratamento de 

lixiviado estabilizado com DBO5 de 15 a 38 mg/L, DQO de 322 a 385 mg/L, NKT de 

156 a 171 mg/L e pH entre 7,2 a 7,7, porém esses valores foram muito diluídos, bem 

abaixo dos típicos de um lixiviado.  Foram utilizadas no estudo três unidades 

experimentais em escala de bancada, cada qual composta por três estágios com dois 

biodiscos por estágio, as taxas de aplicação superficial entre 7,9 e 49,2 L/m2 de área 

de disco e tempo de residência entre 0,12 e 0,77 dias, sendo a rotação de 2,3 rpm.  

Esses autores chegaram a remoções da DBO5, DQO e nitrogênio amoniacal de 38%, 

80% e 98% respectivamente, porém com baixos valores de carga poluente, não 

sendo típica de lixiviados. Outros estudos mencionam tratamento dos lixiviados de 

aterro com concentração de nitrogênio amoniacal e DBO5 respectivamente de 202 e 

50 mg/L com uso de taxas de 4,5 g/m2.dia, tempo de residência de 0,3 dias e 

temperatura de 18°C, com remoções de 40% para a DBO5 e 90% para o nitrogênio 

amoniacal, sendo também uma baixa carga poluente, o que não é típico de lixiviados. 

Estudos com biodiscos em escala piloto, com discos de diâmetro igual a 0,3 m e área 

total de 5,56 m2 em um reator de 20 L, trataram lixiviado com DQO na faixa de 2500 a 

9000 mg/L, obtendo remoção da DQO de 54% para um tempo de detenção hidráulico 

de 24 horas, sendo essa carga poluente típica de lixiviados (SPENGEL & DZOMBAK, 

1991; HENDERSON et al.,1997; CASTILLO et al., 2007).    

 
 
A.8   Processos biológicos anaeróbios 

 

Os sistemas de tratamento de lixiviados baseados em processos anaeróbios, com 

uso de reatores tais como: reatores de leito fixo, leito fluidizado, leito expandido e 

UASB (UpFlow Anaerobic Sludge Blanket), mostram entre as vantagens a geração 

de biogás que pode ser usado na geração de energia.  A energia é  alternativa, sem 

uso de combustíveis fósseis, tendo ainda a vantagem de baixa geração de lodo, 

reduzindo os custos de transporte e disposição final desse lodo. Uma desvantagem 

desse processo anaeróbio é a baixa eficiência no tratamento de efluentes, pois sua 

eficiência fica limitada a valores não maiores que 80% de remoção da DBO5.  No 

caso dos lixiviados, que possuem alta heterogeneidade e variabilidade nas 
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concentrações de seus parâmetros físico-químicos e biológicos, ao longo do tempo, a 

eficiência além de baixa é muito variável com o tempo devido à recalcitrância do 

lixiviado ao longo de sua estabilização no aterro (BATSTONE et al., 2002; LIU e 

FANG, 2002; METCALF & EDDY, 2003; VON SPERLING, 2005).  No caso de 

lixiviados estabilizados, com uma concentração elevada de matéria orgânica 

refratária, ou seja, baixa relação DBO5/DQO, inferior a 0,3-0,4, os processos 

anaeróbios de tratamento são ineficientes (BATSTONE et al., 2002; LIU e FANG, 

2002; METCALF & EDDY, 2003; VON SPERLING, 2005). 

 

Os lixiviados mais antigos certamente são mais refratários e têm uma grande 

dificuldade no tratamento, porém os lixiviados de aterros mais jovens podem 

acarretar problemas operacionais devido à variação das características físico-

químicas tais como: altas cargas orgânicas, concentrações de metais alcalinos, 

concentrações de metais pesados, compostos halogenados, nitrogenados 

(principalmente amônia) e deficiências nutricionais. A alimentação desse lixiviado 

diretamente ao meio reacional anaeróbio, podem inibem completamente o processo 

de biodegradação (BATSTONE et al., 2002; LIU e FANG, 2002; METCALF & EDDY, 

2003; VON SPERLING, 2005). 

 

A.8.1   Reator UASB 

 

O reator UASB foi desenvolvido para o tratamento de efluentes típicos de indústria de 

alimentos que, em geral, indústria essa que gera efluentes com alta concentração da 

matéria orgânica. Compõe-se de um reator com em média 6 a 8 horas de tempo de 

residência com três fases, sendo uma fase o meio líquido, a segunda o meio sólido 

com o lodo granular e a terceira a fase gás, devido à geração principalmente de 

metano e gás carbônico. Esse tipo de reator gera um lodo granular com 

concentrações de sólidos voláteis de 50 a 60 g/L, enquanto um sistema de lodos 

ativados convencional possui concentração de sólidos suspensos voláteis de 5 a 6 

g/L.  O lodo nesse processo já sai estabilizado e tem boas condições para o processo 

seguinte de desaguamento. O biogás gerado pode ser limpo e utilizado, devido à alta 

concentração de metano, porém o processo em geral tem uma remoção da DBO5 

menor que 80% o que se faz necessário um processo de polimento posterior para 

enquadramento na legislação vigente (BATSTONE et al., 2002; LIU & FANG, 2002; 

METCALF & EDDY, 2003; VON SPERLING, 2005). 
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O projeto de reatores tipo UASB não é complexo e demanda poucos equipamentos 

para sua implantação (CHERNICHARO, 1997; METCALF & EDDY, 2003; VON 

SPERLING, 2005).  O processo anaeróbio, por si só, mesmo com a utilização do 

melhor sistema anaeróbio desenvolvido que é o reator UASB, por não ter a eficiência 

desejada, não consegue tratar o lixiviado de forma a atender a legislação e descarte 

no corpo receptor.  Dessa forma necessita de um pós-tratamento aeróbio final para 

polimento e atingimento da eficiência necessária para descarte (COUTO & BRAGA, 

2003; PINTO et al., 2003; METCALF & EDDY, 2003; FIORE, 2004; VON SPERLING, 

2005).  Em estudos com reatores UASB, alguns autores reportaram eficiência de 

remoção da DQO próxima de 80% aplicando uma carga volumétrica orgânica de 8 kg 

DQO/m3.d. O reator em questão operou com manutenção de temperatura superior a 

20°C no sistema de tratamento que tratou resíduos sólidos em conjunto com lodos de 

tanques sépticos. Os autores constataram que altas concentrações de nitrogênio 

amoniacal foram tóxicas aos microrganismos e, ainda, que o lodo reteve metais 

pesados de forma satisfatória para a maioria dos metais, exceto para o ferro solúvel 

(COUTO & BRAGA, 2003; PINTO et al., 2003; FIORE, 2004).   No Brasil, a utilização 

de reatores UASB no tratamento de lixiviados de aterros sanitários é crescente. 

Porém, a utilização de sistemas anaeróbios ainda encontra dificuldades em produzir 

efluentes que se enquadrem aos padrões estabelecidos pela legislação ambiental 

(CHERNICHARO,1997).  O lixiviado do aterro da Muribeca – PE, foi tratado em 

escala experimental, com uso de um reator UASB, sendo inoculado com lodo 

granular de um outro reator UASB já em operação em uma usina de cana de açúcar.  

O objetivo do projeto foi avaliar a influência do tempo de residência hidráulico e da 

carga orgânica volumétrica na eficiência do reator UASB, tratando lixiviados O estudo 

durou 115 dias a remoção da DQO é mostrada na Tabela A.10 (SANTOS et al., 2003) 

 
Tabela A.10 – Eficiência de remoção da DQO utilizando UASB 

Fase de 
Operação 

tempo de 
residência 

(h) 
Condições de Operação 

Período 
(dias) 

Eficiência de Remoção 
da DQO (%) 

I 52,3 
Chorume diluído (50% 
chorume e 50% água) 

0-12 64,2 

II 57,2 
Chorume Bruto e 

manutenção do tempo de 
residência 

12-33 32,5 

III 28,7 
Chorume Bruto e redução 

do 
tempo de residência 

33-83 42,7 

IV 18,5 

Chorume Bruto e redução 
do 

tempo de residência 
83-115 43 

 Fonte: Adaptado de SANTOS et al., 2003. 
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A.8.2 Filtros Anaeróbios 

 

Os filtros anaeróbios são sistemas de tratamento que fazem com que ocorram as 

reações bioquímicas de estabilização da matéria orgânica contida nos lixiviados, 

com a passagem do lixiviado através de um leito com material suporte (brita, bambu, 

plástico etc.).   Esse sistema se parece com os filtros aeróbios e tem neles fixados 

biofilmes bacterianos anaeróbios aderidos às suas superfícies, além de biomassa 

bacteriana anaeróbia dispersa retida no suporte. Existe a necessidade que os 

microrganismos estejam aclimatados ao lixiviado, como ocorre em todo processo 

biológico para que se mantenha a estabilidade do processo e da própria biomassa 

(VAN HAANDEL & LETTINGA, 1994; CHERNICHARO,1997; VAN HAANDEL & 

MARAIS, 1999). 

 

A biomassa é retida no meio suporte por adesão, devido à grande capacidade das 

bactérias de se aderirem às superfícies imersas em sistemas com condições para o 

crescimento bacteriano, como presença de nutrientes e carga orgânica, e ausência de 

compostos inibidores e tóxicos. Quanto maior a superfície específica disponibilizada 

pelo meio suporte para a adesão dos microrganismos, mais efetivo será o tratamento 

proporcionado pelo sistema (VAN HAANDEL & LETTINGA, 1994).    

 

Nos flocos e filmes anaeróbios, as diferentes populações bacterianas agrupam-se em 

camadas superpostas, de modo que haja um sentido de fluxo dos substratos em 

conta-corrente com o fluxo dos produtos. A quantidade relativa de organismos 

constituinte da biomassa varia dependendo do grau degradação que se encontra a 

biomassa inoculada, de forma a propiciar a formação do filme ou grânulo (VAN 

HAANDEL & LETTINGA, 1994).  

  

Comumente se utiliza como meio suporte de filtros anaeróbios a pedra britada (brita 

4).  Esse material é também muito usado na construção dos filtros anaeróbios de base 

em aterros sanitários, devido a sua resistência estrutural. Contudo, dentro das 

condições regionais específicas, diversos materiais abundantes ou residuários 

poderão ser usados para esse fim.  O desempenho dos filtros anaeróbios e sua 

avaliação é muito complexo, sendo a modelagem em muitos casos difícil, devido ao 

sistema ser complexo (CHERNICHARO, 1997; YOUN, 1991; METCALF & EDDY, 

2003; VON SPERLING, 2005). 
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A partir de testes experimentais, concluiu-se que o tempo de residência hidráulica é o 

parâmetro mais significativo, e estabeleceu-se uma modelagem para descrever o 

desempenho dos filtros anaeróbios tratando diversos tipos de efluente, inclusive 

lixiviado. O desempenho dos filtros na remoção da carga orgânica depende muito dos 

microrganismos, tanto em meio anaeróbio como aeróbio, pois além da degradação, 

atuam na retirada de grandes quantidades de espécies químicas, como metais, 

sulfetos e outros compostos da fase líquida.  Esse papel é muito mais efetivo em 

sistemas com crescimento aderido do que em crescimento suspenso.  O termo 

biossorção é utilizado para descrever a capacidade da biomassa de concentrar metais 

e outras substâncias em solução por mecanismos físico-químicos, como adsorção ou 

troca iônica (TAVARES & SILVA, 2001; METCALF & EDDY, 2003; VON SPERLING, 

2005).  

 

Normalmente a biossorção é referida a uma coleção de processos extracelulares de 

fixação de compostos e íons, como adsorção pelas superfícies celulares (de carga 

negativa), ligação com polissacarídeos extracelulares e precipitação na superfície 

celular por ação enzimática (TAVARES & SILVA, 2001; METCALF & EDDY, 2003; 

VON SPERLING, 2005). 

 

A bioacumulação, por sua vez, entende-se como o processo intracelular, relacionado 

ao metabolismo microbiano, em que grandes quantidades de íons metálicos e outras 

espécies presentes no meio entram na célula e são armazenados em organelas ou 

proteínas como reservas essenciais ao desenvolvimento bacteriano.  Este mecanismo 

pode ser efetivo também para a acumulação de íons, acarretando prejuízo para as 

funções vitais do microrganismo. A acumulação de metais em biofilmes em outros 

processos, intervêm, além do já mencionados, como a complexação e quelação de 

íons metálicos na matéria orgânica (TAVARES & SILVA, 2001; METCALF & EDDY, 

2003; VON SPERLING, 2005).  
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APÊNDICE B –TRATAMENTO FÍSICO-QUÍMICO, COAGULAÇÃO, FLOCULAÇÃO, 

FLOTAÇÃO E TRATAMENTO COMBINADO APLICADOS A LIXIVIADOS. 

 

Processos de tratamento físico-químicos (continuação do item 3.3.3 do corpo da 
tese) 
 

 

B.1   Processos de tratamento físico-químicos gerais  
 

Em geral os processos de tratamento físico-químicos de lixiviados de aterro sanitário 

tem sido muito utilizado, devido às limitações impostas pelas características deste tipo 

de efluente. Em particular no caso de lixiviados estabilizados, com elevadas 

concentrações de nitrogênio amoniacal e matéria orgânica biorefratária, ou seja, 

lixiviados com baixa relação DBO5/DQO de difícil degradação. Nesses casos os 

processos biológicos em si não podem ser utilizados de forma isolada para o 

tratamento e estabilização dos lixiviados de aterros, em especial no caso de lixiviados 

estabilizados de aterros antigos. Esses processos físico-químicos têm aplicação 

comum como pré-tratamento aumentando a eficiência do tratamento biológico em 

função do aumento da biodegradabilidade do lixiviado, ou como pós-tratamento, para 

a remoção de compostos refratários (organoclorados, ácidos húmicos, ácidos 

fúlvicos e humina), cor e sólidos em suspensão, etc.  Entretanto, a aplicação de 

alguns desses tipos de processos físico-químicos podem eliminar outros poluentes, 

em função da tecnologia aplicada.  Os compostos recalcitrantes ou biorefratários 

encontrados nos lixiviados são em sua maior parte substâncias húmicas, que geram a 

coloração marrom escura do líquido (QASIN & CHIANG, 1994; CHEUNG et al., 1997; 

AMOKRAME et  a l . ,  1997;  Li et al., 2001; ALTINBAS et al., 2002; MARTTINEN 

et al., 2002; PALMA et al., 2002; OZTURK et al., 2003; TATSI, et al., 2003; ABDUL 

AZIZ et al., 2004; CALLI et al., 2005; KURNIAWAN et  a l . ,  2005; WISZNIOWSKI et 

al., 2006; AZIZ et al., 2007; RENOU et al., 2008; MARAÑON, et al., 2008; ZHANG et 

al., 2009).    

 

Essas substâncias húmicas são uma mistura de compostos orgânicos de grande peso 

molecular gerados pela decomposição da matéria orgânica animal e vegetal. O 

tratamento biológico não mostra boa eficiência na remoção desses compostos 

recalcitrantes, sendo necessário se utilizar tecnologias complementares para o 

tratamento adequado do lixiviado, principalmente quando o mesmo está mais 

estabilizado (QASIN & CHIANG, 1994; CHEUNG et al., 1997; AMOKRAME  et  
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a l . ,  1997;  Li et al., 2001; ALTINBAS et al., 2002; MARTTINEN et al., 2002; 

PALMA et al., 2002; OZTURK et al., 2003; TATSI, et al., 2003; ABDUL AZIZ et al., 

2004; CALLI et al., 2005; WISZNIOWSKI et al., 2006; KURNIAWAN et  a l . ,  2005; 

WISZNIOWSKI et al., 2006; DI AZIZ et al., 2007; RENOU et al., 2008; MARAÑON, et 

al., 2008; ZHANG et al., 2009).    

 

Os processos de tratamento físico-químicos têm apresentado uma boa remoção de 

compostos recalcitrantes, podendo ser em processos complementares iniciais para 

reduzir a recalcitrância do lixiviado com a remoção de compostos indesejáveis tais 

como: substâncias húmicas, metais, compostos clorados etc. (QASIN & CHIANG, 

1994; CHEUNG et al., 1997; AMOKRAME  et  a l . ,  1997;  Li et al., 2001; 

ALTINBAS et al., 2002; MARTTINEN et al., 2002; PALMA et al., 2002; OZTURK et 

al., 2003; TATSI, et al., 2003; ABDUL AZIZ et al., 2004; CALLI et al., 2005; 

WISZNIOWSKI et al., 2006; KURNIAWAN et  a l . ,  2005; WISZNIOWSKI et al., 2006; 

DI AZIZ et al., 2007; RENOU et al., 2008; MARAÑON, et al., 2008; ZHANG et al., 

2009).    

 

Dentre os processos físico-químicos para remoção dos poluentes dos lixiviados, pode-

se considerar: adsorção em carvão ativado, filtração por membranas, precipitação 

química, arraste da amônia, coagulação-floculação-decantação, oxidação, 

evaporação, processos oxidativos avançados etc. (QASIN & CHIANG, 1994; 

CHEUNG et al., 1997; AMOKRAME  et  a l . ,  1997;  Li et al., 2001; ALTINBAS et 

al., 2002; MARTTINEN et al., 2002; PALMA et al., 2002; OZTURK et al., 2003; 

TATSI, et al., 2003; ABDUL AZIZ et al., 2004; CALLI et al., 2005; WISZNIOWSKI et 

al., 2006; KURNIAWAN et  a l . ,  2005; WISZNIOWSKI et al., 2006; DI AZIZ et al., 

2007; RENOU et al., 2008; MARAÑON, et al., 2008; ZHANG et al., 2009).    

 

 B.1.1 Processo de adsorção no tratamento de lixiviado 

 

A adsorção é um processo conhecido há mais de um século, principalmente 

relacionado à capacidade de alguns carvões reterem em seus poros grandes 

quantidades de vapor d’água, sendo esse vapor liberado quando o carvão é submetido 

ao aquecimento.  Porém a partir do final do século 20, com o avanço dos estudos 

relacionados ao processo de adsorção e ainda com o acentuado desenvolvimento da 

indústria petroquímica, o processo de adsorção passou a ser considerado uma 

operação unitária importante. Atualmente, o processo de adsorção tem diversas 
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aplicações, dentre as quais: processos de purificação e separação, processos de 

tratamento de odores, processos de tratamento de água e efluentes, apresentando-se 

como uma alternativa economicamente viável para muitas aplicações 

(CENDOFANTI, 2005; COELHO & VAZZOLER, 2005; GOLIN, 2002; MAIA, 2012). 

 

A adsorção é um fenômeno de superfície, sendo que ocorre a transferência de 

massa de um composto da fase líquida ou gasosa para a sólida, permanecendo 

ligado por interações físicas ou químicas.  Essas interações podem ser reversíveis ou 

irreversíveis, estando relacionadas à área disponível do adsorvente, ao pH, à 

temperatura, a intensidade iônica e a natureza química do adsorvente e do 

adsorbato (CENDOFANTI, 2005; COELHO e VAZZOLER, 2005; GOLIN, 2002; MAIA, 

2012).  

 

No tratamento do lixiviado a adsorção está intimamente ligada à tensão superficial 

destes, sendo que este fenômeno depende ainda da temperatura, pH e viscosidade 

do meio, assim como da natureza e da concentração da substância adsorvida 

(chamado de adsorbato), da natureza e estado de agregação do sólido finamente 

dividido ou não, onde o adsorbato se fixa (chamado de adsorvente) e do fluido em 

contato com o adsorvente (chamado adsortivo).  Além das características da fase 

líquida, a capacidade do adsorvente depende da distribuição e volume de poros e da 

área de sua superfície. Estes itens são importantes para controlar o acesso do 

adsorbato à superfície interna de um adsorvente (HAGHSERESHT et al., 2002; 

CRISPIM, 2009; FOO & HAMEED, 2009; MAIA, 2012). 

 

Considerando a grande área de superfície do carvão ativado (600-1000 m2/g), a 

adsorção por meio do emprego de carvão ativado granular (CAG) ou carvão 

ativado em pó (CAP), tem sido muito empregada na remoção dos poluentes contidos 

nos lixiviados de aterro sanitário, sendo sempre esse processo integrado como outros 

processos de tratamento físicos, químicos e biológicos. O carvão ativado em pó poder 

ser adicionado no processo biológico, tendo sido reportada uma remoção da DQO e 

nitrogênio amoniacal entre 50 a 70%. Materiais adsorventes, tais como as zeólitas e 

alumina ativada também tem sido testadas (AMOKRANE et al., 1997; GEENENS et 

al., 2001; LOUKIDOU & ZOUBOULIS, 2001; KARGI & PAMUKOGLU, 2003; 

WISZNIOWSKI et al., 2006; KURNIAWAN et al., 2006; RENOU, 2008; FOO & 

HAMEED, 2009).   
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No processo de adsorção os dados são levantados, considerando comportamento na 

forma de isotermas, sendo as informações sobre quantidade do adsorbato em relação 

ao adsorvente em função da concentração de equilíbrio representada 

matematicamente por essas isotermas.  O tipo de isotermas é muito importante para 

conhecimento sobre as interações entre o adsorbato e o adsorvente. Estudos sobre 

a adsorção em condições estáticas e a cinética de adsorção, assim como estudos 

de adsorção em coluna são importantes para obtenção dos parâmetros do processo 

(ROOSTEI & TEZEL, 2003; CASTILLA, 2004).  A Tabela B.1 mostra dados sobre 

adsorção com carvão ativado no tratamento de lixiviados. 

 

Tabela B.1 – Dados sobre o processo de adsorção no tratamento de lixiviados. 

Referência 
Agente  DQO inicial Remoção 

Absorvente (mg/L) (%) 

DIAMADOPOULO, 1994 CAP 5690 95 

IMAI et al., 1995 CAG 221 93 

MORAWE et al., 1995 CAG 879 - 940 91 

FETTIG et al., 1996 CAG 640 90 

IMAI et al., 1998 CAP 108 89 

WELANDER et al., 1998 CAP 800 - 2000 96 

ZAMORA et al., 2000 CAG 940 91 

HEAVY, 2003 CAP 625 69 

KARGI & PAMUKOGLU, 2003 CAP 9500 38 

AZIZ et al., 2009 CAP 1533 - 2580 90 

CECEN & AKTAS et al., 2004 CAP 10750 - 18420 65 

KARGI & PAMUKOGLU, 2004 CAP 7000 90 

RODRIGUEZ et al., 2004 CAG 716 - 1765 85 

AGHAMOHAMMAADI   et al., 2007 CAP >10000 49 

SONG et al., 2009 CAG 4000 - 10000 25 

 

 

B.1.2 Processo de evaporação no tratamento do lixiviado 

 

O processo de evaporação aplicado aos lixiviados tem duas vertentes básicas, 

podendo o processo ser aplicado ao lixiviado com o uso de um evaporador natural, 

com o uso da energia solar. Ou ainda com uso de um evaporador mecânico, com 

evaporação forçada através da queima de combustível, sendo em geral utilizado o 

próprio biogás do aterro.  A radiação solar faz o aquecimento do lixiviado, evaporando 

a água e gerando um concentrado semissólido ou sólido. Alguns sistemas de 

evaporação natural não captam os vapores, que são emanados para atmosfera e 

contém contaminantes.  Outros mais modernos e de menor impacto ao meio ambiente 
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recolhem os gases gerados, evitando contaminação do meio ambiente por compostos 

nocivos contidos nos gases. O sistema de aquecimento e evaporação do lixiviado com 

a evaporação natural se utiliza da energia solar evaporando a água contida no lixiviado, 

sendo um processo simples e de baixo custo. A limitação do processo natural está 

relacionada com o local de sua implantação, pois, para uma maior eficiência o 

processo necessita de uma grande insolação e uma baixa pluviosidade (PINA, 2004; 

RANZI,  2008; RENOU et al., 2008; SÁ, 2012). 

 

O processo de tratamento do lixiviado por evaporação forçada é de certa forma 

parecido com aquele que utiliza a evaporação natural, porém tem como diferença 

básica, em relação ao processo natural, que é o tipo de energia utilizada para 

aquecimento e evaporação do lixiviado.  Nesse caso da evaporação forçada, o biogás 

é utilizado para com sua queima aquecer e evaporar o lixiviado, sendo esse biogás 

gerado no próprio aterro sanitário, podendo ser utilizado caso não se tenha utilização 

mais nobre como é o caso de venda de créditos de carbono e venda para indústria.  A 

evaporação forçada não possui, em geral, sistema de condensação dos vapores, tal 

como o sistema de evaporação natural, sendo esses vapores levados até uma 

chaminé e  dessa forma dispersos na atmosfera. Esses vapores, porém, contêm 

substâncias nocivas, sendo o ponto negativo dessa tecnologia. O processo de 

evaporação forçada do lixiviado reduz em até 97% do volume do lixiviado, utilizando-

se como fonte de energia o biogás do aterro, que em geral é abundante, 

principalmente em aterros novos (BACELAR, 2010: BAHÉ, 2013). 

 

Os vapores do evaporador forçado podem passar por um filtro retentor de umidade, 

indo em seguida para uma câmara de aquecimento final em temperatura de 750 a 

900ºC, sendo em seguida lançados na atmosfera. Os resíduos sólidos ou 

semissólidos gerados (lodo adensado, com cerca de 30% de material sólido), pelo 

processo em questão, podem ser retornados diretamente ao aterro sanitário, porém as 

emissões gasosas devem ser tratadas de acordo da legislação pertinente para 

permitir o lançamento na atmosfera. Em combinação com o processo de 

evaporação, em geral são utilizados processos complementares com uso de 

recirculação de lixiviado e tratamento físico-químico/biológico (SILVA, 2002, BAHÉ, 

2013). 

 

Além das dificuldades e desvantagens já comentadas sobre a aplicação dessas 

tecnologias; o mau cheiro, o aumento da concentração de sais solúveis são outros 

entraves, além do resíduo sólido com alta concentração de metais e alta salinidade 
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que são depositados nas células do aterro sanitário, podendo inibir a ação de 

microorganismos, dificultando a degradação dos resíduos no aterro (BAUN et al., 

2004; TYRREL et al., 2002).  A Tabela B.2 informa dados dos estudos com 

evaporador forçado aplicados ao lixiviado do aterro de Gramacho/RJ. 

 

Tabela B.2 - Dados dos ensaios de evaporação forçada para o lixiviado do   
                      aterro de Gramacho/RJ.  

Amostra 
Amostras do Aterro  

de Gramacho 

Parâmetros Unidade 
Lixiviado 

1 
Lixiviado 

2 
Borra 

DQO mg/L 2350,00 2300,00 14100,00 
Cloretos mg/L 6040,00 6251,00 38660,00 

Alcalinidade  mg/L 10600,00 5500,00 11900,00 
Amônia mg/L 1221,00 1610,70 12,83 
Nitrito mg/L 0,31 0,37 1,03 
Nitrato mg/L 1,00 70,00 0,20 

NTK mg/L - 2296,00 140,00 
Nitrogênio 
Orgânico 

mg/L - 676,30 127,17 

Fósforo Total mg/L 94,48 152,07 173,37 
Ortofosfato mg/L 113,34 153,64 127,05 

SST mg/L 92,00 39,00 - 
SSF mg/L 42,00 4,00 - 
SSV mg/L 50,00 35,00 - 
ST mg/L 9456,00 8743,30 91785,00 
SV mg/L 1600,00 - 45355,00 
STF mg/L - 7106,60 - 
STV mg/L - 1636,70 - 
Cor PtCo 4500,00 5750,00 26250,00 

Turbidez NTU 5900,00 164,00 400,00 
pH - 8,90 8,10 9,30 

Fonte:  Adaptado de TAVARES, 2011 

 

B.1.3 Processo tratamento do lixiviado com uso de membranas 

O tratamento de lixiviado utilizando os processos de separação por membranas, 

têm larga aplicação nos países europeus, na América do Norte e na Ásia, sendo 

introduzido no Brasil recentemente em unidades mais novas, como é o caso do 

aterro de São Gonçalo, Seropédica e Nova Iguaçu, devido a sua habilidade de reter    

contaminantes orgânicos e inorgânicos, sendo especialmente utilizada a osmose 

inversa e a nano filtração (TREBOUET et al., 2001; RENOU et al., 2008). Os 

processos com uso de membranas para separação de fases são uma versão 

atualizada da filtração com uso de areia e antracito, sendo os meios filtrantes 

membranas poliméricas que possuem poros menores que 0,2 µm.  Esses poros 
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muitos menores que os convencionais de filtração, que chegam a 5 µm.  Os 

principais processos que se utilizam de membranas e  se baseiam no diferencial de 

pressão, são: microfiltração, ultrafiltração, nano filtração e osmose inversa, sendo 

que a variação da pressão e o tamanho da partícula retida em cada um dos 

processos suas principais diferenças. O processo de tratamento por osmose inversa 

é considerado o melhor de todos os tratamentos físico-químicos aplicados aos 

lixiviados. Pesquisadores aplicando o processo de osmose inversa com uso de 

membrana de acetato de celulose obtiveram remoções de Carbono Orgânico Total 

(COT) entre 56% e 70%. Os mesmos pesquisadores utilizando membrana de 

polietileno amina, obtiveram eficiência de remoção de COT acima de 88% e ao 

elevar-se o pH do lixiviado de 5,5 para 8,0 a eficiência de remoção de Carbono 

Orgânico Total chegou a 94%, mostrando a maior sensibilidade das membranas em 

função do pH (CHIAN & DEWALLE, 1977 apud QASIM e CHIANG, 1994; METCALF 

& EDDY, 2003; NASCIMENTO, 2004; RENOU et al., 2008).   Estudos com taxa de 

aplicação de 2,50 m3/m2 obtiveram 97% de remoção de compostos orgânicos, uma 

remoção de sólidos dissolvidos totais de 97,5% e concentrações de metais abaixo 

dos limites de detecção (KINMAN et al., 1985 apud QASIM e CHIANG, 1994).  O 

elevado custo de implantação, assim como o alto custo de operação, principalmente, 

devido ao alto consumo de energia, em função da alta pressão utilizada e em função 

da incrustação dos poros das membranas, principalmente no caso de lixiviado, 

são os pontos negativos das tecnologias de membranas (CHIANESE et al., 1999; 

SCHNEIDER & TSUTIYA, 2001).   A Tabela B.3 mostra o que diferencia e caracteriza 

cada tipo de membrana e a Tabela B.4 mostra dados de estudos para tratamento de 

lixiviados com membranas. 

 

Tabela B.3 – Diferenças e aplicações das membranas 

Tipo de 
Membrana 

Diâmetro do 
poro 

Aplicação típica 

Microfiltração 
(MF) 

0,1 a 2,0 µm Remover sólidos em suspenção 

Ultrafiltração (UF) 0,01 a 0,1 µm 
Remover substâncias coloidais, 
bactérias, pirogênio. 

Nano filtração 
(NF) 

0,001 a 0,01 µm 
Remover vírus, íons inorgânicos 
e substâncias com peso 
molecular > 400g/mol 

Osmose Inversa 
(OI) 

0,0001 a 0,001 
µm 

Remover compostos orgânicos, 
sais dissolvido, vírus, bactérias e 
pirogênio. 

  Fonte: Adaptado de NASCIMENTO, 2004 
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Tabela B.4 - Tratamento de lixiviados de aterro sanitário por processo de separação com membranas 

Referência 
Diâmetro de 

poro 
Superfície 

(m²) 
Temperatura 

(°C) 
Velocidade 

(m/s) 
DQO 

(mg/L) 
pH 

Remoção 
(%) 

Nano filtração (NF)   

RAUTENBACH & 
MELLIS, 1994 

450 kDa - - P=8,50 bar - - 99 

LINDE & JONSSON, 
1995 

- 0,04 25 
2,0 P=15 - 30 

bar 
142 COT - 55 - 60 

TREBOUT et al., 1998 450 kDa 0,007 25 1,5 P=1 - 5 bar 550 - 2295 7,5 60 

PETERS, 1998 - - 25 P=6 - 8 bar 1797 7,7 90 

TREBOUT et al., 1999 450 kDa 0,049 25 3 P=20 bar 500 7,5 74 

TREBOUT et al., 2001 450 kDa 0,007 25 
1,5 P=0 - 15 

bar 
550 - 2295 7,8 75 

MARTTINEN et al.,  
2002 

200 - 300 Da 0,0045 25 3 P=6 - 8 bar 200 - 600 7,9 52 - 66 

OZTURK et al., 2003 - - 25 P=25 bar 3000 7,6 89 
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Tabela B.4 - Tratamento de lixiviados de aterro sanitário por processo de separação com membranas (cont.) 

Osmose Inversa (OI) 

Referência 
Superfície 

(m²) 
Temperatura 

(°C) 
Pressão 

(bar) 
DQO 

(mg/L) 
pH 

Remoção 
(%) 

LINDE et. al., 1995 0,013 20 40 335 - 925 - >98 

BAUMGARTEN & 
SEYFRIED, 1996 

- 25 40 1301 - 99 

PETERS, 1998 - 25 36 - 60 1797 7,7 99 

CHIANESE et al., 1999 - 28 20 - 53 1749 6 96 - 98 

BOHDZIEWICZ et al., 2001 0,0155 25 27,6 846 8,8 93 

PIATKIEWICZ et  
al., 2001 

- 20 - 1820 5,6 - 6,6 90 

AHN et al., 2002 6,7 - - 211 - 856 - 97 

DI PALMA et al., 2002 0,0044 - 60 201 8 86 - 90 

USHIKOSHI et al., 2002 
7,6 
7,6 

16 - 32 
9 - 70,5 
3 - 11 

- 
4,8 - 7,0 
5,0 - 5,9 

50 - 85 
80 - 90 

OZTURK et al., 2003 
2 
2 

30 
30 

25 
55 

1700 
3000 

8,0 
8,0 

99 
89 

THORNEBY et al., 2003 - - 40 1254 7',0 95 

RENOU et al., 2009 2,3 20 55 1340 8,0 97 
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B.1.5 Processos tratamento do lixiviado por oxidação química 

 

B.1.5.1 Introdução 

 

A oxidação química como processo de tratamento é baseada nas reações típicas de 

oxidação-redução de forma a alterar a estrutura molecular dos poluentes orgânicos ou 

inorgânicos, sendo que no caso de lixiviados de aterro o objetivo é a transformação de 

compostos recalcitrantes em compostos de menor complexidade e maior 

biodegradabilidade, transformando as moléculas complexas em subprodutos de menor 

toxicidade e de fácil tratamento. Nas reações de oxidação-redução ocorre a 

transferência de elétrons do agente oxidante para o agente redutor, oxidando 

parcialmente ou totalmente o composto poluente.  Dentre os diversos agentes 

oxidantes aplicáveis no tratamento dos lixiviados, os mais eficazes são o Ozono (O3) e 

o Peróxido de Hidrogénio (H2O2) (CHRISTENSEN et al., 1992; TCHOBANOGLOUS et 

al., 2003; LEVY & CABEÇAS, 2006; ABDULHUSSAIN et al., 2009; USEPA, 2014). 

 

Outros agentes oxidantes tais como o Dióxido de Cloro (ClO2) e o Cloro (Cl2) têm 

utilização não recomendada devido à geração de compostos organoclorados e 

halogenados, potencialmente cancerígenos. A aplicação de ozônio e permanganato de 

potássio no tratamento de lixiviados, resulta em remoção da DQO em torno de 20-50%. 

(CHRISTENSEN et al., 1992; TCHOBANOGLOUS et al., 2003; LEVY & CABEÇAS, 

2006; ABDULHUSSAIN et al., 2009; USEPA, 2014). 

 

Os processos de tratamento por oxidação química têm aplicação de grande monta, 

sendo mais promissoras as aplicações na remoção de compostos recalcitrantes 

orgânicos, de forma a obter sua mineralização ou transformar os compostos em 

questão em moléculas de fácil biodegradação.  Ocorre dessa forma a redução da 

toxicidade dos compostos, para que em etapas posteriores de tratamento biológico a 

degradação seja facilitada (TCHOBANOGLOUS et al., 2003; LEVY & CABEÇAS, 

2006; KOCAK, et al., 2013; USEPA, 2014). 

 

Os processos de oxidação química se mostram mais adequados no tratamento de 

lixiviados gerados em aterros sanitários mais antigos que possuem uma relação 

DBO5/DQO menores que 0,2, mostrando uma menor biodegradabilidade e elevada 

concentração de compostos recalcitrantes não degradáveis biologicamente.  Desta 

forma os processos de oxidação química em geral têm aplicação associada a 

processos complementares de tratamento, em geral biológicos, onde a oxidação 

química proporciona uma redução da toxicidade e recalcitrâncias dos compostos em 
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um pré-tratamento para aumentar a eficiência de processos posteriores aplicados 

aos lixiviados (USEPA: CINCINNATI, 1995; BARBUSIŃSKI & PIECZYKOLAN, 2010). 

 

Nos primeiros testes, na década de 70, utilizou-se o processo de oxidação química em 

lixiviados com cloro gasoso, hipoclorito de cálcio e permanganato de potássio em teste 

de jarros, de forma a verificar as remoções da DQO e metais, tais como o ferro e a 

avaliação da clarificação gerada no sobrenadante, assim como a produção de lodo 

(HO et al., 1974). 

 

Nos estudos antigos nessa época não se preocupou com a geração de compostos 

tóxicos e sim somente avaliação da redução da DQO.  Os estudos mostraram uma 

desanimadora remoção dos poluentes associado a uma alta dosagem necessária e 

ainda uma geração de lodos em alguns casos (HO et al., 1974). 

 

Os principais resultados são apresentados na Tabela B.5. 

 

 Tabela B.5 - Tratamento de lixiviados por processos de oxidação química   

Agente/ 
(Dosagens 
testadas 
em mg/L) 

Dosagens 
ótimas 
(mg/L) 

pH 
inicial 

pH 
final 

DQO 
inicial 

(mg/L) 

Remoção 
da DQO 

(%) 

ST final 
(mg/L) 

Aparência do 
sobrenadante 

Cl2 

(0-1540) 
400 2,2 7,0 340 12,6 1962 Clarificado 

Cl2 

(0-1540) 
1200 1,75 7,0 340 24,0 4200 Clarificado 

Ca (OCl)2 

(0-15.000) 
8000 9,0 7,0 1500 48,0 9274 Clarificado 

KMnO4 

(0-10.000) 
500 

5,9- 
6,1 

5,8 10.650 3,0 6700 Clarificado 

KMnO4 

(0-10.000) 
10.000 

5,9- 

6,1 
5,8 10.650 16,8 - - 

   Fonte: Adaptado de HO et al., 1974. 

 

 

B.1.5.2 Processos Oxidativos Avançados 

 

Dentre os processos de oxidação por via química aplicados ao tratamento de lixiviados, 

os Processos de Oxidação Avançados (POA) se mostram como uma nova tecnologia, 
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trazendo mais eficácia na degradação de compostos orgânicos recalcitrantes.   A maior 

eficiência de degradação está relacionada com a formação do radical livre OH• de 

elevado potencial de oxidação.  Esse radical livre mineraliza total ou parcialmente uma 

grande gama de compostos orgânicos, tais como: fenóis, hidrocarbonetos, ácidos, 

álcoois, aldeídos, cetonas etc.  Porém, tem-se ainda encontrado muita dificuldade na 

degradação de compostos húmicos (USEPA: CINCINNATI, 1995; LANGE et al., 2006; 

LI et al., 2010).   A Tabela B.6 ilustra cada um dos principais oxidantes e seu potencial 

de oxidação. 

 

Tabela B.6 - principais oxidantes e seu potencial de oxidação  

Agente oxidante            Potencial de oxidação E° (V, 25°C) 

Flúor (F2) 3,06 

Radical livre (HO
•
)
 

)
 

2,80 

Oxigênio (atômico) 2,42 

Ozônio (O3) 2,08 

Peróxido de Hidrogênio (H2O2) 1,78 

Radical Hidroperoxila (HO2
•
) 

1,70 

Ácido Hipobromoso (HBrO) 1,59 

Dióxido de Cloro (ClO2) 1,57 

Permanganato (MnO4
-) 1,49 

Ácido Hipocloroso (HClO) 1,49 

Ácido Hipoiodoso (HIO) 1,45 

Cloro (Cl2) 1,36 

Oxigénio (molecular) (O2) 1,23 

Bromo (Br2) 1,09 

Iodo (I2) 0,54 

Fonte: Adaptado de SIEGRIST et al., 2001; TCHOBANOGLOUS et al., 2003. 

 

A produção dos radicais livre OH• pode ocorrer através de diversos processos que 

têm como base oxidantes poderosos (O3 ou H2O2), com associação/auxílio de 

catalizadores, tais como sais de ferro, metais de transição, semicondutores, 

radiação ou ultrassom.   A oxidação por reagente de Fenton que se caracteriza pela 

utilização de Peróxido de Hidrogênio e sais de ferro (habitualmente Sulfato Ferroso 

(FeSO4) ou Cloreto de Ferroso (FeCl2)), sendo um dos processos mais aplicados 

(ZAZOULI et al., 2012; USEPA, 2014).     

 

A Tabela B.7 ilustra os principais processos de oxidação avançados, que são 

geradores dos radicais hidroxila livres. 
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Tabela B.7 – Processos oxidativos avançados mais comuns 

 
 
 
 
 

 
Processos homogêneos 

H2O2 + Fe
2+ 

(Fenton) 

O3 + H2O2 

O3 + OH
-
 

O3 + Ultravioleta (UV) 

H2O2 + UV 

Ultrassom (US) 

H2O2 + US 

UV + US 

       H2O2 + Fe
2+ 

+ UV (foto Fenton) 

Processos heterogêneos 
TiO2 + O2 + UV 

TiO2 + H2O2 + UV 

Eletro Fenton 

                         Fonte: Adaptado de KARRER et al., 1997. 

 

Existem muitas vantagens relacionadas aos processos oxidativo, sendo as principais 

vantagens das tecnologias fundamentadas nos processos oxidativos avançados. 

Essas vantagens são a seguir mencionadas (CANELA & JARDIM, 2004; LANGE et 

al., 2006; MORAIS, 2005; PACHECO, 2004; LI et al., 2010; KOCAK et al., 2013; 

ZHANG et al., 2013; AMOR et al., 2015; SILVA et al., 2016): 

 

   introduzem importantes modificações químicas no substrato, em grande 

número de casos induzindo a sua completa mineralização; 

   a inespecificidade dos POAs viabiliza a degradação de substratos de qualquer 

natureza química. Dentro desse contexto, destaca-se a degradação de 

contaminantes refratários e tóxicos, cujo tratamento biológico pode ser 

viabilizado por oxidação avançada parcial; 

   podem ser aplicados para reduzir a concentração de compostos formados em 

etapas de pré-tratamento. Por exemplo, aromáticos halogenados formados 

durante desinfecção convencional; 

   os processos avançados são aplicáveis no tratamento de contaminantes em 

concentração baixa; 

   com exceção de alguns processos que podem envolver precipitação (óxidos 

férricos, por exemplo), os processos avançados não geram resíduos.  Trata-se 
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de um fator relevante, uma vez que evita a execução de processos 

complementares de tratamento e disposição de sólidos. 

 

Os POAs têm sido aplicados em alguns estudos no tratamento de lixiviado de aterro 

sanitário, sendo que se conseguiu uma redução na DQO de 50% empregando a 

ozonização como tratamento de polimento após processos biológicos. Outros 

estudos mostram uma eficiência da ozonização moderada no tratamento de 

lixiviados estabilizados com redução da DQO em 30%.  A combinação dos oxidantes 

fortes pode aumentar significativamente a remoção da matéria orgânica com uso por 

exemplo de H2O2 e O3, ou ainda combinando H2O2 com radiação UV, tendo sido 

relatado em alguns casos acréscimo na relação DBO5/DQO de 0,1 para 0,45. A 

remoção na DQO pode atingir até 85%, quando aplicado tratamento biológico 

posterior do lixiviado. Os processos tipo Fenton e Foto-Fenton tem eficiência na 

remoção da DQO, em geral de 45-75% e 70-78% respectivamente.  Processos 

fotocatalíticos relatam degradação de substâncias húmicas em lixiviados de aterro 

sanitário, porém fica entendido que a maior ou menor eficiências de remoção da 

DQO está diretamente relacionada com a idade do aterro e a relação DBO5/DQO 

(WABLE et al., 1993; BIGOT et al., 1997; STEENSEN,  1997; BAE et al., 1999; 

RIVAS et al., 2003) 

 

Os processos em questão têm alguns inconvenientes para sua aplicação, dentre os 

quais tem-se: custos elevados com uso de produtos químicos e consumo de energia; 

sendo que a completa mineralização requer grandes quantidades de oxidante.   

Esses inconvenientes levam a um processo de alto custo operacional e ainda em 

alguns casos ocorre a formação de subprodutos de reação, que podem aumentar 

a toxicidade do lixiviado, assim como geração de lodos necessitando de tratamentos 

complementares (ABDULHUSSAIN et al., 2009). 

 

A utilização de sais de ferro para decomposição catalítica do peróxido de hidrogênio 

(H2O2), ou seja, o reagente de Fenton, apresenta-se como uma solução de custo 

menos elevado em relação aos outros POAs, pois utiliza um catalisador de baixo 

custo, o sulfato ferroso (FeSO4). Outra vantagem do reagente de Fenton é sua maior 

facilidade operacional em relação aos processos de ozonização e utilização de 

radiação UV, que necessitam de gerador de O3 e fonte de UV, respectivamente 

(CANELA & JARDIM, 2004; LANGE et al., 2006; MORAIS, 2005; PACHECO, 2004; LI 

et al., 2010; KOCAK et al., 2013; AMOR et al., 2015).    
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Geralmente, o processo de oxidação empregando reagente de Fenton é composto por 

quatro estágios que são (CANELA & JARDIM, 2004; LANGE et al., 2006; MORAIS, 

2005; PACHECO, 2004; LI et al., 2010; KOCAK et al., 2013; AMOR et al., 2015): 

   ajuste de pH: a faixa de pH ideal é entre 3,0 e 4,0. Para valores de pH 

elevados ocorre a precipitação de Fe3+; 

   reação de oxidação: processada em um reator não pressurizado e com 

agitação, onde é realizada a adição de FeSO4 e H2O2; 

   neutralização e coagulação: deve ser processado um ajuste de pH na faixa de 

6,0 a 9,0 para precipitar hidróxido ferroso/férrico, o que pode ser realizado com 

a adição de Hidróxido de Cálcio. Uma vantagem dessa etapa é a possibilidade 

de remoção de outros metais pesados por precipitação; 

   precipitação: o hidróxido ferroso/férrico e alguns metais pesados precipitam e 

podem ser removidos da solução. 

 

O pH de reação é muito importante em virtude de vários fatores como, por exemplo, a 

estabilidade dos reagentes empregados, pois tanto o H2O2, quanto os íons ferrosos 

são mais estáveis em pH ácido. Em pH alcalino, o H2O2 é instável podendo ser 

decomposto em oxigênio e água e seu potencial de oxidação diminui. O potencial de 

oxidação dos radicais hidroxila diminui com o aumento do pH, sendo que em meio 

ácido o E0 = 2,8V e em meio básico tem-se E14 = 1,95V.  A faixa de pH ótima para 

reação ocorre fica entre 3,0 e 6,0 (CANELA & JARDIM, 2004; LANGE et al., 2006; 

MORAIS, 2005; PACHECO, 2004; LI et al., 2010; KOCAK et al., 2013; AMOR et al., 

2015).   

O sistema de tratamento com o reagente de Fenton corresponde a um processo 

físico-químico que se vale da reação entre um sal ferroso e peróxido de hidrogênio, 

em meio ácido, que leva à formação do radical hidroxila. Desta forma, o processo 

corresponde a uma reação redox que leva à geração de um mol do radical hidroxila 

para cada mol de peróxido de hidrogênio que participe da reação (CANELA & 

JARDIM, 2004; LANGE et al., 2006; MORAIS, 2005; PACHECO, 2004; LI et al., 2010; 

KOCAK et al., 2013; AMOR et al., 2015).   

 

As Tabela B.8 e B.9 resumem os resultados de diversos trabalhos sobre a aplicação 

de POA´s no tratamento de lixiviados de aterro.  
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Tabela B.8 – Estudos com aplicação de POA´s no tratamento de lixiviados de aterro. 

Referência 
DQO 

INICIAL 
(mg/L) 

Remoção 
(%) 

Fe+2  
(mg/L) 

H2O2 (g/L) UV (W) 

H2O2/UV 

KOH et al., 2004 790-920 58-64 - 0,065-0,085 1000 

MORAES et al., 2005 5200 55 - 2,5-3,5 125 

ALTIN, 2008 2350 94 - 2 400 

ROCHA et al., 2010 3420 86 - 0,2-0,5 500 

 
QURESHI et al., 2002 

26000 79 
 

5,19 1500 

26000 91 
 

13 1500 

26000 96 
 

26 1500 

H2O2/ Fe+2
 /UV 

KIM et al., 2001 1150 70 56 1,15 500-1000 

KIM & VOGELPOHL, 
1998 

1150 70 72 1,15 UVA 

440 78 30 0,44 UVA 
 
 
 
 

Tabela B.9 – Estudos com aplicação de POA´s no tratamento de lixiviados de aterro. 

                   Referência 
DQO INICIAL 

(mg/L) 
Remoção 

(%) 
O3/DQO 

(g/g) 
H2O2/O3 

(g/g) 
UV (W) 

   O3/H2O2  

WABLE et al., 1993 2000 95 3,5 0,4 
 

BIGOT et al., 1994 2000 92 3,5 0,4 
 

SCHULTE et al., 1995 600 97 2,5 1 
 

GEENEWS et al.,1999  1360 93 1,5 0,3 
 

HAAPEA et al., 2002 480 40 0,05-0,5 0,25-1,0 
 

WU et al., 2004 6500 90 1,2 1 
 

TIZAOUI et al., 2007 5230 94 0,5 1 
 

WANG et al., 2006 1000 65 0,50 0,63 
 

        O3/UV 

BIGOT et. al., 1994 2300 50 1 - 15 

INCE et. al., 1998 
1280 54 - - 100 

1280 47 - - 500 

WENZEL, 1999 430 51 0,1 - 300 

QURESHI et al., 2002 26000 63 3,5 - 1500 

 

 

B.2 Processos de coagulação, floculação, flotação e sistemas combinados no 

tratamento de lixiviados 

 

B.2.1 Processo de coagulação e floculação no tratamento de efluentes e 

lixiviados 

 

Em uma suspensão coloidal, seja água ou efluenta, não se pode obter de forma 

efetiva a separação das partículas diretamente por técnicas de separação sólido-
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líquido, tais como a sedimentação ou flotação, em função do pequeno tamanho.  As 

partículas em questão, possuem magnitudes variáveis, com dimensões de 10-3 a 1,0 

mícron, contendo variáveis materiais em suspensão na forma coloidal, o que se traduz 

em tempo de sedimentação maior que 200 dias. Também não ocorre a agregação das 

partículas, devido à existência de cargas elétricas na superfície dessas partículas 

coloidais. Essas cargas são geralmente negativas e estão associadas à existência de 

grupos carboxila ou hidroxila na superfície das partículas orgânicas, e à troca de 

alumínio e silício por cátions monovalentes (tais como K+, Na+ ou H+) no caso dos 

minerais.  Esta carga de superfície faz com que ocorra a atração de íons de sinal 

oposto presentes no seio da solução, que se concentram em torno das partículas. 

Essa atração acaba levando ao formação de uma camada difusa de íons, que gera  

forças de repulsão entre partículas, forças essas que predominam sobre as forças de 

atração que existem entre elas. Desta forma, a suspensão coloidal é um sistema 

estável (ver Figura B.1), ou seja, não têm qualquer tendência a mudanças que 

permitam a agregação das partículas. A coagulação pode ser definida, em princípio, 

como a desestabilização de partículas de carga negativa para que as forças atrativas  

(forças de Van der Waals) que existem entre duas partículas predominam sobre as de 

repulsão eletrostática (ver Figura B.2), de modo que partículas se unam, levando à 

formação de coágulos maiores. Como conseqüência desse tamanho maior, a taxa de 

sedimentação das partículas aumenta e o tempo de sedimentação chega a valores 

menores que 4,0 horas, possibilitando o uso da sedimentação ou flotação como 

tecnologia de tratamento. O coagulação é um processo químico complexo que envolve 

a combinação de numerosos processos simples. Se inicia com a adição a uma 

dispersão coloidal de um reagente químico (geralmente cátions polivalente, tais como 

Al3+ ou Fe3+) que simultaneamente ativa vários mecanismos de desestabilização 

coloidal, sendo o mais importante (ver Figura B.3) compressão da dupla camada 

elétrica, como conseqüência do aumento da força iônica. A adição do cátions 

polivalente faz ainda com que ocorra a desestabilização dessas partículas coloidais, 

com a neutralização dessas cargas elétricas, até atingirem um valor próximo ao 

denominado potencial Zeta zero.   Esse ponto representa momento em que as cargas 

positivas e negativas são igualadas, sendo a repulsão eletrostática próxima de zero, 

ocorrendo assim a aproximação desses poluentes e dessa forma iniciando um centro 

de coagulação, posteriormente um coágulo e depois um floco (WALTER. & WEBER, 

1972; KEMMER, 1998; DEGRÉMONT, 1991; TCHOBANOGLOUS, et al., 1993; VON 

SPERLING, 1995; CHERNICHARO, 1997; ECKENFELDER, 2000; DI BERNARDO et 

al.,   2002; METCALF & EDDY, 2003; CAVALCANTI, 2012; HOWE, 2016). 
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Figura B.1 - Esquema da distribuição de cargas na vizinhança de uma partícula 

carregada e os respectivos potenciais associados à dupla camada elétrica na interface 

sólido-líquido. 

 

 

Fonte:  Adaptado de JAFELICCI & VARANDA, 1999. 
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Figura B.2 - Energia potencial (V) de interação partícula-partícula em função da 

distância (d) de separação entre duas partículas coloidais. 

 

Fonte:  Adaptado de JAFELICCI & VARANDA, 1999. 

 

Nesse processo também ocorre a formação de hidróxidos em geral gelatinosos, tais 

como os hidróxidos de Al+3 e Fe+3, devido à reação desses coagulantes com a 

alcalinidade presente no meio aquoso, gerando também centros de agregação dos 

coloides (compostos poluentes) na fase inicial da formação dos flocos. Esses 

hidróxidos gelatinosos aglutinam o material que foi neutralizado durante a coagulação, 

formando flocos que podem ser removidos do meio reacional.  A etapa seguinte no 

processo de remoção dos poluentes ocorre com o aumento do tamanho dos flocos, 

sendo esse processo denominado de floculação, com agitação lenta do meio 

reacional, que tem como objetivo aumentar o contato entre os flocos para seu 

aumento e compactação (WALTER. & WEBER, 1972; KEMMER, 1998; 

DEGRÉMONT, 1991; TCHOBANOGLOUS, et al., 1993; VON SPERLING, 1995; 

CHERNICHARO, 1997; ECKENFELDER, 2000; DI BERNARDO et al., 2002; 

METCALF & EDDY, 2003; CAVALCANTI, 2012; HOWE, 2016). 

 

O processo de coagulação ocorre por meio de dois mecanismos básicos principais, 

que são: O mecanismo periocinético e o mecanismo ortocinético, sendo esses 

mecanismos caracterizados (DEGRÉMONT, 1991; ECKENFELDER, 2000; DI 

BERNARDO et al., 2002; METCALF & EDDY, 2003; HOWE, 2016) como descrito a 

seguir: 
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 Mecanismo periocinético ou eletrocinético, caracterizado pela neutralização de 

cargas de forma a ser chegar ao potencial Zeta próximo de zero, sendo maior a 

força de atração de Van der Waals; 

 

 Mecanismo ortocinético, caracterizado pelo enlace interparticular com uso de 

polímeros (polieletrólito) e ainda remoção pela rede de precipitação, onde o 

floculante remove os compostos poluentes.  

 

Outros mecanismos tais como: a compressão da camada difusa ou dupla camada e a 

remoção pela formação de hidróxidos ao redor das partículas também são conhecidos. 

 

A coagulação é entendida (ECKENFELDER, 2000; DI BERNARDO et al., 2002; 

METCALF & EDDY, 2003) e complementada por: 

 

   Redução da dupla camada, fazendo com o que o potencial Zeta, fique próximo 

de zero, por adição de eletrólito forte, que reduz as forças repulsivas, 

permitindo que as forças de Van der Waals se tornem efetivas, resultando em 

aglomeração das partículas. A dosagem do eletrólito depende da concentração 

de coloides; 

 

   A adição de um eletrólito catiônico e álcali resulta na formação de hidróxidos 

com cargas.  As partículas são adsorvidas no coloide e flocos de hidróxidos; 

 

   Aglomeração através da adição de suficientes quantidades de eletrólito 

catiônico para levar o potencial Zeta a zero. Forças atrativas são então 

operadas e as cadeias se juntam; 

 

  Mútua coagulação/floculação com uso polieletrólitos aniônico ou não iônico no 

sistema reacional; 

 

  Aglomeração flocos gerados através de um polieletrólito aniônico ou não iônico; 

 

  Junção em flocos de hidróxidos.  Misturando-se flocos formados com o efluente, 

produz-se um floco mais granular e concentrado. 
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A Figura B.3 ilustra os mecanismos de coagulação. 

 

Figura B.3 - Mecanismos de coagulação de partículas coloidais 

 

Fonte:  Adaptado de CAÑIZARES et al., 2002; METCALF & EDDY, 2003 

 

A tabela B.10 mostra os tipos mais comuns de produtos químicos geralmente usados 

no processo de coagulação e floculação. 

 

Tabela B.10 – Produtos químicos mais usados na floculação 
 

Produto químico Fórmula Peso Molecular 

Sulfato de alumínio Al2(SO4)3 18H20 666,7 

Sulfato ferroso Fe SO4 7H20 278,0 

Hidróxido de Cálcio Ca(0H)2 58 

Cloreto férrico Fe Cl3 162,1 

Sulfato férrico Fe2(SO4)3 400 

Fonte: Adaptado de ECKENFELDER, 2000. 

 

O processo de coagulação de partículas coloidais e a desestabilização dos coloides 

também esta intimamente relacionado com a eliminação de poluentes compostos 
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orgânicos solúveis pela formação de espécies de baixa solubilidade, ou por agregação 

destas espécies em precipitados de hidróxidos metálicos, já que este último processo 

difere nos estágios iniciais, ou na formação de partículas insolúveis (ver Figura B.4). 

Este processo tem sido amplamente aplicado ao tratamento de corantes industriais, 

mas há também aplicações para moléculas muito mais simples, como o fenol 

(CAÑIZARES et al., 2002a, CAÑIZARES et al., 2002). 

 

Figura B.4 - Formação de compostos insolúveis a partir de matéria orgânica solúvel 

 

 

Fonte:  Adaptado de CAÑIZARES et al., 2002 

 

As reações típicas do processo de coagulação são mostradas a seguir 

(ECKENFELDER, 2000; DI BERNARDO et al., 2002; METCALF & EDDY, 2003; 

CAVALCANTI, 2012; HOWE, 2016): 

 

a) Reação com composto de alumínio: 

 

Al2(SO4)3 + 6(OH)-                    2Al(OH)3 + 3SO4
 =                                      (Eq.  B.1) 

Al2 (SO4)3 + 6HCO3 
-                       2Al(OH)3 + 3SO4

 =   +  6CO2                           (Eq.  B.2) 
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b) Reação com compostos de ferro: 

 

Fe3+  +  3(OH)-                      Fe (OH)3                                                                                        (Eq.  B.3) 

 

c) Reação com Ca(OH)2 (cal hidratada) 

 

Ca2+  + HCO3
-  + (OH)-                    CaCO3  +  H2O                                   (Eq.  B.4) 

5Ca2+  + 4(OH)-  +  3HPO4
=                      Ca5 (OH)(PO4) 3  +  3H2O         (Eq.  B.5) 

Ca2+  +  2(OH)-                      Ca(OH)2                                                                                       (Eq.  B.6) 

 

Quando a alcalinidade da água ou efluente não é suficiente, podem ser adicionados 

alcalinizantes, tais como o hidróxido de cálcio, hidróxido de sódio e carbonado de 

sódio, para otimizar o processo de coagulação, podendo também serem empregados 

compostos coadjuvantes para auxiliar o processo de floculação, tal como os 

polieletrólitos, que auxiliam a ação dos coagulantes permitindo a redução da dosagem 

dos reagentes, aumentando a densidade dos flocos e reduzindo o tempo de 

decantação (ECKENFELDER, 2000; METCALF & EDDY, 2003; DI BERNARDO et al.,    

2002; VIANA, 2011; CAVALCANTI, 2012; HOWE, 2016).  A Figura B.5 mostra o 

processo conjugado. 

 

Figura B.5 – Coagulação a e floculação de matéria orgânica solúvel 

 

Fonte:  Adaptado de CAÑIZARES et al., 2002 

 

Para melhor compreensão do processo de coagulação de águas e efluentes com 

aplicação de sais de Fe+3 e Al+3, tem que se entender a química desses coagulantes 
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na água.  Esses compostos formam hidróxidos do metal em meio aquoso alcalino, 

sendo que os íons livres nunca ocorrem nesses sistemas.  As espécies que ocorrem 

no meio aquoso são: [Fe(H2O)6]3+
(aq), [Al(H2O)6]3+

(aq), [Ca(H2O)6]2+
(aq) e [H(H2O)]+ ou 

[H(H2O)4]+, sendo em geral o íon metálico no centro envolto em moléculas de água 

(ECKENFELDER, 2000; METCALF & EDDY, 2003; CAVALCANTI, 2012; HOWE, 

2016).    

 

Os metais em meio aquosos: [Fe(H2O)6]3+
(aq)  e  [Al(H2O)6]3+

(aq) são ácidos, ou seja são 

doadores de prótons, sendo que a dissolução desses compostos em água gera vários 

compostos solúveis de monoméricos a poliméricos, sendo o (OH)- o ligante típico.  As 

reações nesse caso são aquelas mostradas a seguir (ECKENFELDER, 2000; 

METCALF & EDDY, 2003; CAVALCANTI, 2012; HOWE, 2016).   

 

Reações principais: 

 

[Fe(H2O)6]3+
   +  H2O                     [Fe(H2O)5](OH)2+

  +  H3O+                (Eq.  B.7) 

[Al(H2O)6]3+
   +  H2O                      [Al(H2O)5](OH)2+ +  H3O+                   (Eq.  B.8) 

 

Al+3  +  4 H2O                    [Al(OH)4]-   +  4H+                                   (Eq.  B.9) 

 

[Fe(OH)+2]   +    H2O                    [Fe(OH)2]+   +   H+                        (Eq.  B.10) 

 

2Fe+3 + 2 H2O                    [Fe2 (OH)2]4+   +   2H+                            (Eq.  B.11) 

 

Reações secundárias: 

 

n[Al(OH)3]                    [Aln(OH)3n](s)                                                  (Eq.  B.12) 

 

n[Fe(OH)3]                    [Fen(OH)3n](s)                                                                             (Eq.  B.13) 

 

Vários complexos de alumínio podem ser formados pelas reações secundárias, sendo 

que a presença desses complexos em solução aquosa confere uma característica 

gelatinosa ao meio. Esses complexos podem ser efetivamente os responsáveis pela 

remoção de poluentes, principalmente por adsorverem os compostos, formando 

coágulos maiores e posteriormente formando os flocos que irão sedimentar, porém a 

estabilidade do hidróxido de alumínio, por exemplo, depende do pH do meio 

(ECKENFELDER, 2000; METCALF & EDDY, 2003; CRESPILHO & REZENDE, 2004; 
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CAVALCANTI, 2012; HOWE, 2016).  A figura B.6 mostra o diagrama de atividade para 

as espécies Al3+ em equilíbrio com o Al(OH)x em função do pH.  A Tabela B.11 ilustra 

as espécies em equilíbrio no caso do íon alumínio. 

 
Tabela B.11 – Dados de equilíbrio das espécies de Alumínio 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

   Fonte: Adaptado de WEBER JR., W. J., 1972. 

 
 
 

Figura B.6 - Diagrama log [Al (III)] versus pH para as espécies de Al3+ em equilíbrio 
com Al(OH)3 

 
            Fonte: Adaptado de WEBER JR., W. J., 1972. 
 
 

Espécie   Equação de Equilíbrio   Constante    

de Equilíbrio   

Al 
+3 

  Al(OH) 3S      Al 
+3 

  + 3OH 
- 
  10 

- 33 
  

Al(OH) 
+2 

  Al 
+3 

  +H 2 O     Al(OH) 
+2 

  +H 
+ 
  10 

- 5 
  

Al 2 (OH) 2 
+4 

  2Al 
+3 

  +2H 2 O     Al 2 (OH) 2 
+4 

  + 2H 
+ 
  10 

- 6,3 
  

Al 7 (OH) 17 
+4 

  7Al 
+3 

  +17H 2 O     Al 7 (OH) 17 
+4 

  + 17H 
+ 
  10 

- 48,8 
  

Al 13 (OH) 34 
+5 

  13Al 
+3 

  + 34H 2 O     Al 13 (OH) 34 
+5 

  +34H 
+ 
  10 

- 97,4 
  

Al(OH) 4 
- 
  Al(OH) 3S   +OH 

- 
     Al(OH) 4 

- 
  10 

- 1,3 
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Na região central do diagrama, verifica-se que baixos valores da concentração de Al3+, 

ocorrem em faixas de baixo e alto pH, o indicando que o alumínio é solúvel tanto em 

meio ácido, gerando a espécie Al3+ solvatada, como em meio muito alcalino.   

Em pH abaixo de 4,5 e acima de pH 9,0 mostra uma solubilização do hidróxido 

formado, como ilustrado nas equações B.14 e B.15, portanto em uma região de baixa 

coagulação e floculação o que indica baixa remoção dos poluentes. 

 

 Al(OH)3(s) + 3H3O+
(aq) → [Al(H2O)6]3+

(aq)                                                    (Eq.  B.14) 

 Al(OH)3(s) + OH–
(aq) → [Al(OH)4 ]–(aq)                                                                                          (Eq.  B.15) 

 

 

Em solução aquosa, todos os metais são hidratados até certo ponto e, portanto, é 

existe uma camada primária de hidratação ao redor do íon do metal, onde as 

moléculas de água estão em contato com o íon metálico diretamente e uma segunda 

camada de hidratação ao redor da primeira. Devido a carga do íon do metal, as 

moléculas de água da primeira camada de hidratação podem ser polarizadas, e isso 

pode resultar na perda de um ou mais prótons de alguns das moléculas de água 

presentes na camada de hidratação primária, dependendo do pH da solução. Isso 

significa que as moléculas de água na camada de hidratação são progressivamente 

substituídas pelo íons hidroxila, dando lugar a uma carga positiva mais baixa das 

espécies hidratadas. Genericamente, isso é observado na sequência de reações de 

um íon metálico trivalente mostrado nas equações B.16 a B.20. 

 

 

 

No caso do íon alumínio, sabe-se que a camada de hidratação primária consiste em 

seis moléculas de água em coordenação octaédrica. O íon de alumínio aquoso é muito 

complexo e excede em muito o nível de complexidade as espécies monoméricas, uma 

vez que estas podem ser combinadas para dar espécies de maior peso molecular. 
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Assim, sabe-se que, como produtos da hidrólise do alumínio (III), podem ser formadas 

espécies de peso molecular intermediário (oligômeros), como dímeros e trímeros, e 

também espécies de alto peso molecular.  No entanto, para baixas concentrações a 

formação dessas espécies pode ser ignorada, e somente ocorre a formação de  

espécies monoméricas. No esquema de reação mostrado (equações B.16 a B.20) são 

listadas consecutivamente as espécies que são formadas com o aumento do pH. No 

caso de alumínio, o hidróxido formado tem uma solubilidade muito baixa (equação 

B.20) e,  portanto, um precipitado amorfo é formado para pHs próximos à neutralidade.  

A utilização deste metal é de grande importância nos processos de coagulação. 

Devido ao formação de hidróxidos insolúveis e espécies poliméricas, a determinação 

do constantes de hidrólise é complicada, e existem diferenças importantes entre os 

valores publicados. (RICHENS, 1997; ECKENFELDER, 2000; METCALF & EDDY, 

2003; DI BERNARDO et al., 2002; VIANA, 2011; CAVALCANTI, 2012; HOWE, 2016). 

 

A Tabela B.12 mostra os valores das constantes de equilíbrio. 

 

Tabla B.12. Constantes de hidrólises e solubilidade do íon alumínio em solução aquosa, 

em condições de força iónica zero e 25 ºC. 

 

Constante Valor 

pK1 4,9 

pK2 5,6 

pK3 6,7 

pK4 5,6 

pKS 31,5 

                                  

                         Fonte: Adaptado de WESOLOWSKI & PALMER, 1994 

 

A partir dos valores mostrados na Tabela B.12, pode-se construir o diagrama de 

espécies monômeros de alumínio, dependendo da concentração e pH, que é mostrado 

no Figura B.7.  
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Figura B.7 - Diagrama de concentração de espécies monoméricas de alumínio em 

equilíbrio com o hidróxido amorfo, em condiciones de força iónica zero e 25 ºC. 

 

                                         Fonte: Adaptado de WESOLOWSKI & PALMER, 1994 

 

O diagrama da Figura B.7 é uma aproximação que considera apenas espécies 

monoméricas, e isso pode ser considerado bem-sucedido quando se trata de sistemas 

diluídos, no entanto, para altas concentrações de alumínio é necessário levar em 

conta a formação de diferentes espécies de alumínio polimérico. Produtos poliméricos 

de hidrólise de alumínio são formados em concentrações significativas sob certas 

condições. Várias técnicas foram usadas para demonstrar a existência dessas 

espécies poliméricas, que tem sido caracterizadas por métodos de raios-X (BOTTERO 

et al., 1980; BOTTERO et al., 1982) 

 

Figura B.8 mostra uma distribuição típica de espécies poliméricas em função do pH, 

onde são mostradas  as principais espécies predominantes na faixa de pH entre 3,5 e 

4,5. 
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2 

Figura B.8 - Distribuição de espécies de alumínio em função do pH e da relação  

OH-/Alumínio total obtida mediante ralos-X. 

 

                            Fonte: Adaptado de BOTTERO et al., 1980. 

 

As Espécies monoméricas reagem quase instantaneamente, enquanto as espécies 

poliméricas reagem muito mais lentamente. As equações de hidrólise típicas 

(ECKENFELDER, 2000; METCALF & EDDY, 2003; DI BERNARDO et al., 2002; 

VIANA, 2011; CAVALCANTI, 2012; HOWE, 2016) são mostradas a seguir: 

Equações de hidrólise das espécies                         log K 

 

 
Al3+ +   H2O                Al(OH)2+ +     H+ -5,02                   (Eq.  B.21) 

 
2Al3+ +   2H2O               Al2(OH) 4+ +     2H+ -6,27                    (Eq.  B.22) 

 
6Al3+ +  15H2O              Al6(OH)15

3+ +    15H+ -47,00                    (Eq.  B.23) 
 

8Al3+ +  20H2O              Al8(OH)20
5+ +    20H+ -68,70                    (Eq.  B.24) 

 
Al(OH)3(ppt)                       Al3+          +    3OH-    -32,34                    (Eq.  B.25) 

  
Al+3 +  4H2O               Al(OH)4

- +    4H+ -23,57                   (Eq.  B.26) 
 
 

 



 

466 
 

Nos processos de tratamento eletroquímicos, a dissolução do metal que compõe o 

ânodo e a geração de gases pela eletrólise da água no cátodo são os mais 

importantes processos (equações B.27 a B.29).  O primeiro deles está relacionado ao 

processo de coagulação das espécies contaminantes na água, e os outros dois 

(floculação e flotação) com o aumento do gradiente de velocidade e, portanto, com a 

melhoria nos processos de floculação e separação por flotação, devido à adesão de 

bolhas às partículas contaminantes. (RAJESHWAR & IBÁÑEZ, 1997, MOLLAH et al., 

2001, CHEN, 2004), 

 

                    M               Mn+ + n e-                                                                                               (Eq.  B.27) 

                    2 H2O                 O2 + 4 H+ + 4e-                                                                     (Eq.  B.28) 

                    H2O + e-                 1/2H2 + OH-                                                                       (Eq.  B.29) 

 

Com relação ao uso de eletrodos de alumínio, recentemente, a produção de 

concentrações de alumínio superiores às previstas pela lei de Faraday tem sido 

descrita na literatura.  Estudos sobre o processo eletroquímico da dissolução do 

alumínio indicaram que a dissolução química de alumínio ocorre em ambos os 

eletrodos (PICARD et al., 2000; JIANG et al., 2002; CASQUEIRA, 2004 apud 

DONINI et al., 1994 e PRZHEGORLINSKII et al.,1987; SZPYRKOWICZ, 2005). 

 

Essa dissolução em excesso de alumínio tem como explicação para tal fenômeno 

as razões a seguir: 

 

 Dissolução das camadas de óxido formado pelo ar, o que pode acontecer 

em tempos curtos de eletrólise, diminuindo sua significância com o 

incremento do tempo de eletrólise; 

 As densidades de corrente aplicada, devido ao somatório dos processos de 

     oxidação anódica e redução catódica; 

 O estado de oxidação do alumínio das espécies dissolvidas for menor do 

que o implicado na reação. 

 

O ataque químico em ambos os eletrodos pode ocorrer devido à alcalinidade e 

acidez produzida na vizinhança deles, assim com o ataque corrosivo de 

halogênios tais como os cloretos (MOUEDHEN et al., 2007). 

 

 Na vizinhança do ânodo ocorre a seguinte reação: 
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2 4 2 

    2 Al  6H         2 Al 3  3H                                         (Eq.  B.30) 

 

 Na vizinhança do catodo ocorre a seguinte reação: 

2 Al  6H2 O  2OH                2Al(OH )4   
 3H2                (Eq.  B.31)  

                Al(OH )3    OH                   Al(OH )4(Eq.  B.32)


 

Ainda existe assim, hipoteticamente (PICARD et al., 2000 e SZPYRKOWICZ, 2005), a 

possibilidade de diferentes partes da superfície do alumínio, comportarem-se como 

ânodo e outras partes como cátodo (célula galvânica), favorecendo ainda mais a 

dissolução simultânea do alumínio e a geração de H2 sem a necessidade de aplicação 

líquida de corrente elétrica. Com isso, e de forma simplificada, o processo de 

dissolução química é representado por meio da equação B.33. 

 

           2 Al + 6 H2O                   2Al3+ + 3H2 + 6 OH-                       (Eq.  B.33) 
 

 

Uma vez dissolvido o alumínio, em princípio, presume-se que a "especiação" deve ser 

semelhante ao que ocorre nos processos convencionais de coagulação, pela dosagem 

de soluções de sulfato de alumínio e, portanto, o pH e a concentração total de 

alumínio eles devem ser os principais parâmetros a serem levados em conta. Neste 

contexto, é importante  indicar que a química aquosa do alumínio é complexa e 

envolve espécies monoméricas e poliméricas (de diferentes pesos moleculares) já 

precipitadas, e isso é altamente influenciado pela matriz de componentes que existem 

na solução aquosa (BOTTERO et al., 1980, BOTTERO et al., 1982)  

 

O processo de tratamento físico-químico por coagulação e floculação, com uma fase 

final de separação dos sólidos gerados, vem sendo também estudado 

alternativamente no tratamento de lixiviados de aterro sanitário. As partículas 

coloidais contidas nos lixiviados, assim como substâncias húmicas e microrganismos, 

possuem carga negativa, o que faz com que o lixiviado seja um efluente aplicável ao 

processo. Os lixiviados de aterro, em função das elevadas dosagens de produtos 

químicos no início do tratamento (em geral hidróxido de cálcio e sais de alumínio de 

ferro), precipitam óxidos de ferro ou alumínio, sendo esses óxidos os agentes na 

absorção da matéria orgânica contida nos lixiviados. O processo de coagulação, 

floculação e posterior sedimentação, pode ser empregado como pré-tratamento de 

sistemas mais complexos tais como: osmose inversa e processos biológicos, assim 

2 
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como um tratamento de polimento após os processos biológicos.  Nesses processos 

para tratamento de lixiviados é comum o uso de coagulantes tais como: cal, sulfato de 

alumínio, cloreto férrico, hidróxido de sódio e polímeros (ECKENFELDER, 2000; 

METCALF & EDDY, 2003; DI BERNARDO et al., 2002; DI BERNARDO & DANTAS, 

2005; FELICI, 2010; CAVALCANTI, 2012; HOWE, 2016). 

 

Muitos estudos aplicando processo físico-químico realizados em lixiviados 

estabilizados, mostraram que o processo em questão tem boa eficiência na remoção 

de compostos húmicos ao variar o tipo de coagulante, pH e condições de mistura tais 

como: gradiente de velocidade e tempo de residência. A remoção de compostos 

húmicos pode chegar a 85% para aterros jovens, sendo mais eficiente o uso de sais 

de ferro que os de alumínio.  Em aterros estabilizados, ou seja, antigos, esses 

processos apresentam até 50% de eficiência em geral (ECKENFELDER, 2000; 

METCALF & EDDY, 2003; DI BERNARDO et al., 2002; DI BERNARDO & DANTAS, 

2005; FELICI, 2010; CAVALCANTI, 2012; HOWE, 2016).  

 

A eficiência do tratamento depende de vários fatores tais como: natureza e dosagem 

do coagulante, ajuste do pH, idade do aterro que está gerando o lixiviado (grau de 

estabilização do aterro) e aplicação do processo como pré ou pós-tratamento. O uso 

de uma combinação de coagulantes, assim como adição de floculantes com 

coagulantes em conjunto, aumenta o desempenho do processo de tratamento, 

porém a desvantagem está relacionada a grande quantidade de lodo produzido, com 

um aumento na concentração de alumínio ou ferro efluente tratado o que pode 

aumentar da toxicidade do mesmo, assim como o grande consumo de produtos 

químicos no tratamento (AMOKRANE et al., 1997; ECKENFELDER, 2000; 

KURNIAWAN et al., 2006; LOIZIDOU et al., 1992; LABANOWSKI et al., 2010; LI et 

al., 2009; RENOU et al., 2008; SILVA et al., 2004; CAVALCANTI, 2012; HOWE, 

2016). 

 

A Tabela B.13 indica os processos de tratamento com sais de ferro são mais 

eficientes que os de alumínio, chegando a reduzir até 50% da DQO, enquanto os 

valores correspondentes no caso do alumínio ou cal ficam entre 10 e 40%. 
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Tabela B.13 – Dados do tratamento de lixiviados por processo de 
coagulação/floculação 

              

  
Concentração inicial no lixiviado 

(mg/L) 
Remoção   

(%) 

Referência 
Coagulante/ 
dosagem (g/L) 

DQO DBO5 DBO5/DQO pH DQO 

AMOKRANE, et al.,   
1997 

FeCl3 - 2,0 
Al2(SO4)3 - 0,9 

4100 200 0,05 
4,5-
5,0 

55 

DIAMADOPOULOS, 
1994 

FeCl3 - 0,8 
Al2(SO4)3 - 0,4 

5690,00 2215,00 0,10 4,8 56 

TATSI et al.,   2003 FeCl3 - 1,5                               5350,00 1050,00 0,20 10,0 80 

TATSI et al.,   2003 Al2(SO4)3 - 1,5 5350,00 1050,00 0,20 10,0 38 

 KARGI et al., 2003 Ca(OH)2 - 2,0 7000,00 - - 12,0 86 

 LI et al., 2009 FeSO4 7H2O - 0,8 640,00 30,00 - 7,0 63 

 LABANOWSKI et       
 al., 2010 

FeCl2 - 0,5 380,00 70,00 0,18 7,2 63 

          
    

 

Alguns estudos, dos autores antes descritos, envolvendo o processo de coagulação e 

floculação, demonstram eficiência variável na redução da DQO, como pode ser visto 

na Tabela B.13 anterior, sendo verificado que para lixiviados de baixa degradabilidade 

(DBO5/DQO < 0,10) a eficiência é reduzida e em geral menor que 50%. Um outro 

ponto importante a comentar é o grande consumo de coagulantes com o uso desse 

processo de tratamento dos lixiviados, o que aumenta em muito os custos dos 

sistemas tradicionais de coagulação/floculação/sedimentação. 

 

Outros estudos foram realizados em “Jar Test”, com o objetivo de testar diferentes 

coagulantes e as melhores condições de coagulação no tratamento do lixiviado, 

obtiveram como melhor resultado, remoção da DQO próxima de 60%, com dosagem 

de sulfato de alumínio 600 mg/L. Estudos com aplicação de cloreto férrico como 

coagulante em sistema de coagulação/floculação/sedimentação, como tratamento 

primário do lixiviado de aterro sanitário estabilizado, mostraram remoção de 50% da 

DQO, em condições de pH 4,0 e dosagem de cloreto férrico de 1228 mg/L. Estudos 

realizados com mistura de coagulantes com os coagulantes tradicionais em cinco 

concentrações diferentes com o lixiviado sob agitação de 25 rpm por 25 minutos para 

promover a formação dos flocos. Os coagulantes puros (sulfato de alumínio e cloreto 

férrico) apresentaram maiores níveis de remoção da DQO que qualquer mistura de 

coagulante, sendo a melhor faixa de remoção com pH entre 7,0 e 7,5.  A adição de 

coagulantes sempre leva a um decréscimo do pH do meio reacional, necessitando de 

sua correção para atingir o pH ótimo, sendo também comum a adição de grandes 
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quantidades de coagulantes (CANEPA et al., 2008; CHEIBUB, 2009; CASTILHO JR. 

et al., 2010). 

 

No tratamento do lixiviado do Aterro de Gramacho, avaliou-se a aplicação do 

coagulante sulfato de alumínio, sendo com uso de sulfato de alumínio a melhor 

dosagem de 380mg/L, em pH 5,0.  Nestas condições, a remoção da DQO ficou entre 

26 a 29%, sendo a concentração inicial de 3538 mg/L. Outros estudos citam a 

coagulação e floculação como etapas fundamentais, pois possuem relação direta com 

o desempenho da sedimentação. As eficiências da coagulação e floculação são 

influenciadas pelos fatores: pH, alcalinidade, dosagem do coagulante, intensidade de 

agitação, sólidos totais dissolvidos, e tamanho das partículas. Ensaios de coagulação, 

aplicando uma dosagem 1500 mg/L de cloreto férrico mostraram remoção de 57,4% 

da DQO em pH 5,0.  Estudos envolvendo os processos de coagulação, floculação e 

decantação, utilizando coagulante à base de tanino, obtiveram remoção de 38% para 

a DQO, 37% para a cor aparente e 30% para a turbidez, sendo a coagulação em pH 

6,5 e dosagem do coagulante de 2250 mg/L (CAMPOS et al., 2005; NAGASHIMA et 

al., 2009; LIMA et al., 2010a; SILVA, 2009). 

 

Estudos realizados pelo Programa de Pesquisa em Saneamento Básico – PROSAB, 

avaliaram várias técnicas de tratamento físico-químico: precipitação química, 

coagulação/floculação, adsorção com carvão ativo e reagente de Fenton, sendo os 

melhores resultados obtidos com o processo coagulação/floculação e oxidação com 

reagente de Fenton (CASTILHO JR. et al., 2010).  

 

Em experimentos conduzidos em escala de laboratório, com uso de “Jar Test”, o 

lixiviado foi tratado com Al2(SO4)3 em concentração de 1,0 a 15,0 g/L e tratado com 

FeCl3 em concentração de 0,50 a 6,0 g/L, sendo que os resultados indicaram o 

coagulante FeCl3 como mais eficiente na remoção da DQO, que o coagulante 

Al2(SO4)3. O coagulante FeCl3 mostrou eficiências de remoção da DQO de 93% e 

73%; enquanto o coagulante Al2(SO4)3 mostrou eficiências de remoção da DQO de 

91% e 82%.  Estudos avaliando a eficiência da remoção da DQO, com concentrações 

de coagulantes que variaram entre 500 e 4500 mg/L, obtiveram eficiências entre 15 e 

52%. O pH ótimo ficou entre 7 e 8, e as eficiências de remoção de DQO maiores foram 

para a maior concentração de coagulantes. (KNUPP et al., 2009; COELHO et al., 

2002; CANEPA et al., 2008), 
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Estudos de CASTILHO Jr. et al. (2010), com lixiviado proveniente de aterros antigos 

que continham grande concentração de compostos húmicos, de difícil degradação, 

verificaram que os compostos em questão causam cor escura ao lixiviado, sendo sua 

remoção por processo de coagulação e floculação mais eficiente em valores de pH 

abaixo de 6,0. Em seus ensaios de “Jar Test”, com o objetivo de escolher o coagulante 

e as melhores condições de coagulação, obtiveram uma remoção média da DQO de 

47%, sendo 67,6% a maior remoção obtida, com concentração de sulfato de alumínio 

600 mg/L. Esse comportamento decorre da natureza do efluente, das partículas e 

substâncias responsáveis pela baixa turbidez e cor elevada.  

 

Pesquisas de CAMMAROTA et al. (1994), na avaliação da eficiência do processo 

físico-químico de coagulação, floculação e sedimentação, realizaram vários estudos 

usando diferentes compostos coagulantes, em diversas condições no tratamento do 

lixiviado do aterro de Gramacho/RJ. Esses estudos mostraram maior eficácia para o 

cloreto férrico como coagulante em pH 4,0 e dosagem de 400-500 mg/L, obtendo-se 

remoções da DQO de 22 a 47%. Nesses estudos verificou-se, no entanto, a 

necessidade de altas concentrações coagulante, além de problemas de corrosão dos 

reatores e bombas, assim como a formação de excessiva espuma, devido a reação 

em meio ácido de carbonatos e bicarbonatos presentes no lixiviado. 

 

VASCONCELOS (2014) avaliou os processos de coagulação/floculação, adsorção em 

carvão ativado em pó (CAP) e reação com Fenton para redução da concentração dos 

poluentes e aumento da biodegradabilidade do lixiviado. No processo de coagulação e 

floculação foi variado o pH (4 a 8) e a concentração de cloreto férrico (100 a 600 

mg/L). O resultado do processo de coagulação/floculação foi de 22,9% de remoção da 

DQO e 64% de COT, utilizando 300 mg/L de coagulante em pH 4.  

 

SILVA (2017), analisou a eficiência da coagulação e floculação na remoção da matéria 

orgânica do lixiviado proveniente do aterro sanitário de Seropédica. Foram testados 

três tipos de coagulantes: o sulfato de alumínio, o cloreto férrico e o Acquapol C1® 

(coagulante natural à base de taninos). Os ensaios iniciais foram realizados com uma 

concentração de 500 mg/L, variando-se apenas o pH.  Após a determinação do pH 

ótimo, foram realizados novos ensaios, variando a concentração do coagulante. Os 

melhores resultados foram obtidos com o coagulante Acquapol C1® para os 

parâmetros DQO (51,5%), turbidez (90,9%) e cor (68%). Já para as substâncias 

húmicas, o coagulante cloreto férrico apresentou uma maior eficiência, removendo 
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52,7% dessas substâncias. O sulfato de alumínio foi mais eficiente na remoção de 

COT (59,7%). 

 

B.2.2 Processo de precipitação química no tratamento de lixiviados 

 

A precipitação química dos constituintes poluentes dos lixiviados de aterros sanitários 

tem, hoje em dia, uma grande aplicação no pré-tratamento desses efluentes, 

objetivando, principalmente, a remoção de compostos orgânicos de difícil 

degradabilidade, nitrogênio amoniacal e metais pesados, em função da eficiência do 

processo, sua simplicidade e baixo custo de implantação. O processo em questão 

objetiva remover os compostos precipitáveis quimicamente com a adição de produtos 

químicos (LI et al., 1999; ALTINHAS et al., 2002; METCALF & EDDY, 2003; OZTUK et 

al., 2003). 

 

A precipitação química de lixiviados se utiliza de reagentes tais como: fosfato de 

amônia e magnésio e hidróxido de cálcio (ou cal hidratada).  Nesse processo ocorre a 

precipitação do íon amônio como fosfato de amônia e magnésio hexahidratado, em 

função da reação do íon amônio, contido nos lixiviados, com os íons fosfato e 

magnésio, sendo então formado um precipitado sólido conhecido como Estruvita. 

Sua precipitação tem como parâmetros de controle o pH, condições de saturação, 

temperatura etc. O precipitado formado, contendo fósforo e amônia, tem aplicação 

interessante como fertilizante na agricultura (LI et al., 1999; CALLI, 2005; ULUDAG-

DEMIRER et al., 2005; KURNIAWAN et al., 2006; KIM et al., 2007). 

 

Dentre as vantagens da aplicação desse processo, destacam-se a alta capacidade 

de remoção dos poluentes e a simplicidade operacional, podendo ainda ser 

empregado na remoção de metais pesados e matéria orgânica recalcitrante, porém 

com a grande aplicação na remoção da amônia (KURNIAWAN et al., 2006).  Estudos 

realizados com a aplicação do processo de precipitação em lixiviado proveniente do 

aterro de Went em Hong Kong, mostraram eficiência de 98% na remoção de 

nitrogênio amoniacal.  No entanto, a maior dificuldade na aplicação desta técnica em 

larga escala, está relacionada com o alto custo operacional (LI et al., 1999 & 2003). 

 

O hidróxido de cálcio também é muito usado na precipitação química de compostos 

poluentes de lixiviados, podendo sendo aplicado, em geral, como uma suspensão em 

concentração de 5 a 10% (peso/peso). A aplicação do hidróxido de cálcio é comum no 
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tratamento primário de lixiviados estabilizados provenientes de diferentes aterros, tais 

como: o aterro de Nova Iguaçu e Seropédica. As condições de agitação, tempo de 

reação e velocidade de sedimentação são parâmetros importantes e devem ser 

definidos em função do volume e características lixiviado. A precipitação no 

tratamento de lixiviados mostra algumas dificuldades tais como: aumento do pH e 

dureza do lixiviado tratado, maior geração de lodo, que se deve ser disposto no 

próprio aterro, evitando custos de disposição (SANTANA-SILVA, 2008; CECEN & 

GURSOY, 2000; GIORDANO, 2003; RENOU et al., 2008).  

 

B.2.3 Sistemas combinados no tratamento de lixiviado  

 

A combinação das diversas operações/processos unitários envolvendo tratamento 

preliminar, físico-químico, biológico e avançado, conhecida como tratamento 

combinado de lixiviado, tem como grande dificuldade o elevado investimento, porém 

possuem alta eficiência. Esses processos, com suas operações unitárias em 

combinação, se bem projetados, conseguem atender às normas ambientais vigentes.  

Essas tecnologias vêm sendo aplicada em aterros tais como: o aterro de 

Gramacho/RJ, o aterro de Seropédica/RJ e aterro de Nova Iguaçu/RJ, onde o 

tratamento adotado é composto pelas etapas: desde adição de cal até membranas de 

nano filtração, sendo a seguir descrito um sistema típico (informações sobre o 

tratamento do aterro de Seropédica) (TECMA, 2001; GIORDANO, 2003; 

ECKENFELDER, 2000; METCALF & EDDY, 2003; CAVALCANTI, 2012; HOWE, 

2016):  

 

Tratamento Preliminar: É realizada a equalização do lixiviado em uma lagoa de 

equalização para regularizar a vazão de tratamento e posteriormente é feita a remoção 

de sólidos grosseiros por peneira, seguindo então para tratamento físico-químico; 

 

Tratamento Físico-Químico: É adicionada leite da cal (hidróxido de cálcio) e o 

lixiviado segue então para um decantador primário onde ocorre a precipitação química, 

inclusive de hidróxidos dos metais contidos no lixiviado. Posteriormente o lixiviado 

segue para uma torre com recheio onde é realizado o processo de “stripping” da 

amônia, sendo que a amônia gasosa liberada passa por tratamento através de lavador 

de gases onde a amônia é absorvida em ácido fosfórico.  O pH do efluente que sai do 

físico-químico é ajustado e o mesmo segue para tratamento biológico; 
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Tratamento Biológico: Tem início em um tanque anóxico onde é adicionada fonte 

de carbono externa, posteriormente o lixiviado segue para um sistema de lodos 

ativados seguido de um decantador secundário. O sistema tem recirculação do tanque 

aeróbio para o anóxico, para que ocorra a nitrificação e desnitrificação.  Após o 

tratamento biológico o lixiviado segue para a última etapa de tratamento, a nano 

filtração; 

 

Tratamento Terciário: O lixiviado passa por uma filtração prévia em filtro de areia, 

para preservar e aumentar a vida útil da unidade de nano filtração. Posteriormente 

ocorre adição de ácido para o ajuste do pH e o lixiviado tratado é bombeado para o 

sistema de nano filtração.  O concentrado resultante do processo passa por tratamento 

através de eletrocoagulação-eletroflotação e retorna para a etapa Físico-Química. 

Essa etapa, porém, da eletrocoagulação-eletroflotação está fora de operação, pois na 

planta em questão, tem se mostrado ineficiente, devido ao baixo tempo de residência 

e dificuldades operacionais do sistema de eletrocoagulação-eletroflotação que utiliza 

placas de alumínio.  A ocorrência de temperatura acima de 60-80°C, com a geração 

de vapores, acabou por causar a desativação do reator de eletrocoagulação-

eletroflotação. 

 

GIORDANO (2002) analisou a eficiência do tratamento do lixiviado gerado no Aterro 

de Gramacho/RJ por processos combinados, concluindo que o lixiviado tratado 

apresentava continuamente aspecto claro e ausência de odor, além de estar 

compatível com todos os parâmetros da legislação ambiental do Estado do Rio de 

Janeiro, exceto quanto ao nitrogênio amoniacal que no estado em questão tem como 

padrão de lançamento 5,0 mg/L. Uma grande desvantagem desse tratamento é o 

custo elevado de implantação e operação, devido a sua grande complexidade o que 

pode inviabilizar economicamente a construção de aterros.  Os aterros de Seropédica 

e Barra Mansa, iniciaram sua operação, enviando o lixiviado para tratamento na 

unidade em Nova Iguaçu, porém no licenciamento de novos aterros atualmente se 

obriga à construção de um sistema de tratamento que atenda a legislação desde sua 

fase inicial de implantação com o funcionamento das primeiras células o que gera 

altos custos.  Nas Figuras B.10 a B.13, tem-se como exemplo o fluxo simplificado do 

sistema de tratamento de lixiviados do aterro de Gramacho/RJ. 
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Figura B.10 – Fluxo simplificado do sistema de tratamento primário do aterro de      

Gramacho. 

 

 

Fonte: Adaptado de GIORDANO, 2002 

 

Figura B.11 – Fluxo simplificado do sistema de tratamento secundário do aterro de 

Gramacho. 

 

Fonte: Adaptado de GIORDANO, 2002 

 

Figura B.12 – Fluxo simplificado do sistema de tratamento terciário do aterro de 

Gramacho. 

 

 

Fonte: Adaptado de GIORDANO, 2002 
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Figura B.13 – Fluxo simplificado do sistema de tratamento do lodo do aterro de 

Gramacho 

 

 

Fonte: Adaptado de GIORDANO, 2002 

 

 

B.2.4 Processo de flotação no tratamento de lixiviados 

 

O processo de flotação, diferentemente da sedimentação, não tem muita aplicação, 

principalmente no tratamento de lixiviados de aterro sanitário, tendo, em geral, 

aplicação conjugada com os processos de eletrocoagulação-eletroflotação ou outros. 

No tratamento de lixiviados o processo de flotação é utilizado para a separação entre 

as fases líquida e sólida com uso de microbolhas de ar que levam as impurezas 

suspensas à superfície do sistema e a partir dessa remoção um sistema de raspagem 

que remove o material flotado. Necessita de coagulação e floculação, tal qual os 

processos físico-químicos antes descritos, tendo dessa forma a mesma concepção 

teórica já descrita (DI BERNARDO, 1982; DI BERNARDO, 1993; ECKENFELDER, 

2000; METCALF & EDDY, 2003; CRESPILHO & REZENDE, 2004).  

 

Os flotadores funcionam de maneira inversa aos sedimentadores.  Na sedimentação, o 

material a ser separado é mais denso do que o meio líquido e se acumula no fundo do 

equipamento. Já na flotação, o floco/material gerado a ser separado é naturalmente 

menos denso (ou se torna menos denso mediante a adesão de microbolhas de ar 

injetadas através do tanque de pressurização) que o meio líquido e se acumula na 

superfície do taque de expansão do flotador. Os flotadores separam materiais de baixa 

densidade (orgânicos, entre eles, óleos, graxas etc.) e sólidos que possuam grande 

atração pelas bolhas de ar (de natureza hidrofóbica), podendo os equipamentos serem 

retangulares ou cilíndricos, com alterações nos sistemas de raspagem. No processo 

de flotação, efluente ou lixiviado é clarificado, devido à suspensão das partículas 

sólidas ou oleosas com o uso de microbolhas, chegando essas partículas até a 
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superfície do tanque, onde a escuma (o lodo) é removida por raspadores superficiais 

contínuos. O efluente tratado segue para a próxima etapa de tratamento. Dentre as 

aplicações pode-se destacar o tratamento de efluentes industriais oleosos, esgoto 

doméstico, assim como aplicações na recuperação de fibras. Os flotadores em geral 

utilizam floculantes para que ocorra a coagulação e floculação, assim iniciando a 

formação dos flocos, que são removidos pelas bolhas de ar. Os flotadores também 

são usados na pré-separação de resíduos minerais, vegetais e orgânicos, óleos 

emulsionados, fibras de papel, efluentes de curtumes, refino de óleo, conservas, 

lavanderias, frigoríficos, celulose e papel e mineradoras, entre outros (DI BERNARDO, 

1982; DI BERNARDO, 1993; ECKENFELDER, 2000; METCALF & EDDY, 2003). 

 

Existem diferentes tipos de sistemas de flotação e a diferença está em como ocorre a 

formação das microbolhas e a adoção de recirculação parcial ou total do efluente 

tratado no sistema. As microbolhas podem ser obtidas por três tipos de sistemas de 

flotação (DI BERNARDO, 1982; DI BERNARDO, 1993; ECKENFELDER, 2000; 

METCALF & EDDY, 2003) a saber: 

 

  Flotação eletrolítica (eletroflotação): Através de eletrodos e energia elétrica. Visa 

à produção de hidrogênio e oxigênio a partir da passagem de solução aquosa 

diluída entre os eletrodos. A respeito desse processo, que já foi abordado, a grande 

discussão em sua aplicação industrial está relacionada aos custos de energia; 

 

  Flotação por ar disperso: Utilização de produtos químicos que, em contato com o 

efluente, provocam reações químicas e produzem as microbolhas.  A dispersão 

ocorre com uso de misturador tipo turbina de cavitação. Há um grande problema 

neste sistema relacionado a forte turbulência gerada, o que ocasiona quebra de boa 

parte dos flocos gerados; 

 

  Flotação por ar dissolvido (FAD): É normalmente a tecnologia mais utilizada, por 

pressurização e despressurização de ar na massa líquida, com microbolhas da 

ordem de micra.  O maior uso desse sistema está relacionado com o menor custo 

operacional dentre as três técnicas, devido à injeção de ar atmosférico diretamente 

na massa líquida para formar as microbolhas. A injeção de ar na massa líquida 

ocorre na câmara de pressurização ou saturação, cuja pressão varia de 7,5 a 8,5 

kgf/cm², sendo que essa massa de ar se solubiliza na água até a completa 

saturação. Em seguida, a massa de flocos contendo as microbolhas é levada um 

tanque atmosférico de flotação, chamado tanque de expansão. No momento em 
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que a água saturada com ar é submetida à pressão atmosférica, as bolhas de ar se 

desprendem rapidamente, formando as microbolhas com diâmetros de 30 a 120 

μm, que carreiam os flocos formados. 

 

A recirculação de parte do efluente tratado aumenta a eficiência de separação do 

processo de flotação por ar dissolvido (FAD), porque promove a remoção de pequenos 

sólidos não removidos no tratamento. A flotação por ar dissolvido é similar ao 

processo que ocorre na eletrocoagulação/eletroflotação. Os mecanismos responsáveis 

pela adesão das microbolhas-partículas no processo de flotação por ar dissolvido 

(FÉRIS, 2001; CHEN, 2003) são ilustrados a seguir: 

 

 

  Adesão das bolhas de ar à fase sólida (floco ou partícula) após a colisão entre os 

mesmos ou devido a formação da bolha diretamente na superfície das partículas. 

 

Precipitação do ar no sólido ou fase líquida          Colisão da bolha na fase gasosa 

 

Formação       Crescimento    Ângulo de 

do núcleo        das bolhas          contato 

- bolha 

 

  Oclusão da bolha no interior da estrutura do floco com a ascensão das bolhas. 

 

 

Ascensão das bolhas                           

 

 

  Absorção ou incorporação das bolhas na estrutura do floco em formação. 

 

 

                      Bolhas ascendendo                     Bolhas incorporadas ao floco                                              
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Os parâmetros que afetam a flotação a ar dissolvido são listados a seguir 

(PALANIANDY, et al., 2017): 

 
 Eficiência de colisão entre as partículas e as bolhas formadas e 

concentração das partículas a serem removidas – A interação das cargas 

bolha (hidrofóbicas) e das partículas e natureza hidrofílica das partículas são 

importantes. É necessário adição de coagulantes e floculantes. É importante 

melhorar a eficiência das colisões com um pré-tratamento químico 

(coagulação/floculação) e condição de pH ideal. Além da adição de 

coagulação é necessário um tempo de residência ideal na floculação para 

que os coágulos formados flotem. 

 

    Eficiência de coleta das partículas – Partículas menores que 1,0 mícron 

dificilmente são coletadas. O processo de difusão e interceptação das 

partículas é importante e tem relação com os tamanhos e quantidade de 

partículas e microbolhas. 

 

    Diâmetro das bolhas, volume e quantidade (concentração) – Estão 

relacionadas com a pressão no tanque de saturação, injeção de ar e 

recirculação do efluente tratado. Pequenas bolhas produzem grandes áreas 

interfaciais e grandes forças de superfície entre bolhas e partículas. 

Pequenas bolhas, melhoram a eficiência de coleta das partículas. Grande 

volume de bolhas garante oportunidades de colisão e redução da densidade 

do floco. 

 

ZOUBOULIS, et al., 2004, usaram a flotação para remoção de ácidos húmicos de 

lixiviados de aterro.  A eficiência de remoção dos ácidos húmicos foi de 95%, o que 

provou que o processo de flotação pode ser usado como um pós-tratamento nos 

sistemas de tratamento de lixiviados de aterro. Foi usado um polímero como 

coagulante e a injeção de ar foi pelo fundo com um sistema microporoso para a 

geração das microbolhas. O tempo de residência foi de 5 minutos e a taxa de aeração 

200 cm3/min.      

 

A Tabela B.14, traz uma lista resumo dos principais sistemas de tratamento de 

lixiviado e suas respectivas eficiências, através dos estudos de vários autores. 
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Tabela B.14 - Principais sistemas de tratamento de lixiviado e suas eficiências. 
 

N° Referência Tipo de Tratamento Classificação 
DQO afluente 

Máxima 
(mg/L) 

Eficiência de 
remoção da DQO 

(%) 

1 PETERS, 1998 Osmose inversa  Físico-Químico 17000 95,9 

2 
KETTUNEN & RINTALA, 
1998 

Nano filtração reator UASB Biológico 3240 58,1 

3 CHIANESE et al., 1999 Osmose inversa Físico-Químico 1749 98,1 

4 WENZEL et al., 1999 
Oxidação avançada (UV/H2O2 

e UV/O3) 
Físico-Químico - - 

5 LIN et al., 1999 Digestor anaeróbio CSTR Biológico 11556 52 

6 BAE et al., 1999 
Lodos ativados e irradiação 

elétrica 
Misto 3130 69,3 

7 TIMUR & OZTURK, 
1999 

Reator AnSBR Biológico 15940 64 

8 LIN et al., 2000 Reator UASB Biológico 11732 42,2 

9 KENNEDY & LENTZ, 
2000 

Reator AnSBR e UASB Biológico 9840 92 

10 LIN & CHANG, 2000 
Coagulação, oxidação Eletro- 

Fenton e SBR 
Misto 1941 85 
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Tabela B.14 - Principais sistemas de tratamento de lixiviado e suas eficiências (cont.). 
 

N° Referência Tipo de Tratamento Classificação 
DQO afl. 
Máxima 
(mg/L) 

Eficiência de 
remoção da DQO 

(%) 

11 BOHDZIEWICZ et al., 
2001 

Lodos ativados, ultra filtração e 
osmose inversa 

Misto 1780 96,9 

12 LOUKIDOU & 
ZOUBOLIS, 2001 

SBR aeróbio de leito fluidizado 
e carvão ativado 

Misto 5000 81 

13 TREBOUET et al., 
2001 

Coagulação química e 
nano filtração 

Físico-Químico 620 91,1 

14 ZOUBOULIS et al., 
2001 

Tratamento enzimático e SBR 
aeróbio 

Biológico 13750 75 

15 MARTTINEN et al., 
(2002) 

Ozonização e ultra filtração Físico-Químico 550 56 

16 MÉIER et al., 2002 Adsorção e nano filtração Físico-Químico 1450 95 

17 AHN et al., 2002 
Biorreator de membrana 
(MBR) e osmose inversa 

Misto 1500 97 

18 USHIKOSHI et al., 
2002 

Osmose inversa Físico-Químico 747 98,1 

19 WANG et al., 2002 
Coagulação química e 

 foto-oxidação 
Físico-Químico 5800 64 

20 HEAVEY, 2003 Adsorção em turfa Físico-Químico 3025 68,8 

21 OZTURK et al., 2003 Reator UASB e filtração por membranas Misto 40000 99 
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Tabela B.14 - Principais sistemas de tratamento de lixiviado e suas eficiências (cont.). 
 

N° Referência Tipo de Tratamento Classificação 
DQO afl. 
Máxima 
(mg/L) 

Eficiência de 
remoção da DQO 

(%) 

22 GONZE et al., 2003 
Pré-tratamento ou pós tratamento por 

ultrassom 
Físico-Químico 1943 78 

23 ÇEÇEN et al., 2003 Lodos ativados e carvão ativado em pó Misto 18420 - 

24 KARGI, & 
PAMUKOGLU, 
2003-a 

Adsorção em carvão ativado em pó e lodos 
ativados 

Misto 9500 86 

25 KARGI, & 
PAMUKOGLU, 
2003 

Coagulação e precipitação com cal e lodos 
ativados 

Misto 7000 76 

26 TATSI et al., 2003 Coagulação/floculação Físico-Químico 115000 80 

27 RIVAS et al., 2003 Ozônio e carvão ativado Físico-Químico 5470 90 

28 
FRASCARI et al., 
2004 

Lagoa de estabilização Biológico 8000 40 

29 LOPEZ et al., 2004 Pré-tratamento Fenton Físico-Químico 10540 60 

30 WU et al., 2004 
Oxidação avançada (O3, 

O3/H2O2, O3/UV) 
Físico-Químico 6500 - 

31 SILVA et al., 2004 
Coagulação/floculação e 

ozonização 
Físico-Químico 3470 50 

32 KARGI & 
PAMUKOGLU, 
2004 

Coagulação/floculação, carvão 
ativado e lodos ativados 

Misto 7000 94 

33 UYGUR & KARGI, 
2004 

Coagulação/floculação e 
tratamento biológico (SBR) 

Misto 10000 62 
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Tabela B.14 - Principais sistemas de tratamento de lixiviado e suas eficiências (cont.). 
 

N° Referência Tipo de Tratamento Classificação 
DQO afl. 
Máxima 
(mg/L) 

Eficiência de 
remoção da DQO 

(%) 

34 RODRÍGUES et al., 
2004 

Recirculação e adsorção em 
carvão ativado e resinas 

Misto 5108 96,1 

35 KARGI & PAMUKOGLU, 
2004 

Coagulação/floculação, carvão 
ativado e lodos ativados 

Misto 7000 87 

36 RIVAS et al., 2004 
Coagulação/floculação e 

oxidação Fenton 
Físico-Químico 8800 90 

37 MORAES & 
BERTAZZOLI, 
2005 

Oxidação eletroquímica Físico-Químico 2255 73 

38 BILA et al., 2005 
Coagulação/floculação e 

ozonização 
Físico-Químico 3945 73 

39 
AGDAG E SPONZA, 
2005 

Reatores UASB seguidos de 
CSTR 

Biológico 20000 97 

40 
MORAIS & ZAMORA, 
2005 

Oxidação Fenton (Fe2+/H2O2/UV, 
H2O2/UV) e SBR 

Físico-Químico 5200 90 

41 ZHANG et al., 2005 Oxidação Fenton Físico-Químico 8894 65,9 

42 NECZAJ et al., 2005 Ultrassom e reator SBR Misto 3500 90 

43 
KLIMIUK & 
KULIKOWSKA, 2006 

Reator SBR Biológico 1348 87,5 

44 NTAMPOU ET AL., 2006 
Coagulação/floculação e 

ozonização 
Físico-Químico 1000 72 
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Tabela B.14 - Principais sistemas de tratamento de lixiviado e suas eficiências (cont.). 
 

N° Referência Tipo de Tratamento Classificação 
DQO afluente 

Máxima 
(mg/L) 

Eficiência de 
remoção da DQO 

(%) 

45 SHU et al., 2006 
Oxidação fotoquímica 

(H2O2) /UV 
Físico-Químico 3750 87 

46 CALLI et al., 2005 
Reatores anaeróbios UASB, 

biofiltro e híbrido 
Biológico 47800 85 

47 LAITINEN et al., 
2006 

Biorreatores SBR e MBR Biológico 2430 84,5 

48 ZHANG et al., 2006 Eletro-Fenton Físico-Químico 5000 83,4 

49 BULK, 2006 Wetland Biológico 770 50 

50 ZHANG et al., 2005 Fenton Físico-Químico 8894 94,3 

51 KURNIAWAN et al., 
2006 

Ozonização e carvão ativado 
granular 

Físico-Químico 8000 86 

52 DI LACONI et al., 2006 Biofiltro aerado, ozonização e Fenton Misto 24400 97,1 

53 LUNA et al., 2007 
Fuligem zeolitizada de carvão e 

coagulação/floculação 
Físico-Químico 52310 49 

54 CASTILHO et al., 2007 UASB e Biodisco (RBC) Biológico 3273 82 

55 CHAN et al., 2007 Sistema de membrana VSEPRO Físico-Químico 8000 96 

56 NECZAJ et al., 2007 Sonificação do lixiviado e SBR Misto 3500 92 

57 
VISVANATHAN et al., 
2007 

Biorreator de membrana 
(MBR) termofílico 

Biológico 13000 71 
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Tabela B.14 - Principais sistemas de tratamento de lixiviado e suas eficiências (cont.). 
 

N° Referência Tipo de Tratamento Classificação 
DQO afluente 

Máxima 
(mg/L) 

Eficiência de 
remoção da DQO 

(%) 

58 TIZAOUI et al., 2007 Ozonização e peróxido de hidrogênio Físico-Químico 5230 48 

59 LEI et al., 2007 Biorreator de resíduos estáveis Misto 16271 98,5 

60 NIVALA et al., 2007 Alagado construído aerado Biológico 873 60 

61 DENG et al., 2007 Fenton e coagulação Físico-Químico 1300 61 

62 BILGILI et al., 2008 Reatores aeróbicos e anaeróbios Biológico 98000 75 

63 LIANG & LIU et al., 2008 Anammox e infiltração em solo Misto 2600 71 

64 BOHDZIEWICZ et al., 
2008 

Reator anaeróbico de membranas Biológico 5000 90 

65 NECZAJ et al., 2008 Tratamento conjunto SBR Biológico 4250 98 

66 BOHDZIEWICZ & 
KWARCLAK, 2008 

UASB e osmose inversa Misto 4200 99 

67 SALEM et al., 2008 Precipitação química Físico-Químico 3552 11,4 

68 PRIMO et al., 2008 Foto - Fenton Físico-Químico 4400 86 

69 LIM et al., 2009 Adsorção em carvão ativado Físico-Químico 1460 50 

70 ILHAN et al., 2008 Eletrocoagulação Físico-Químico 12860 59 

71 YANG & ZHOU, 2008 Reatores aeróbicos e anaeróbios Biológico 28100 94 

72 ALTIN, 2008 Foto - Eletro - Fenton Físico-Químico 2350 94 
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Tabela B.14 - Principais sistemas de tratamento de lixiviado e suas eficiências (cont.). 
 

N° Referência Tipo de Tratamento Classificação 
DQO afluente 

Máxima 
(mg/L) 

Eficiência de 
remoção da DQO 

(%) 

73 SILVA, 2009 Coagulação / Floculação Físico-Químico 3269 78,4 

74 TELLES, 2010 Coagulação / Floculação Físico-Químico 4912 30 

75 LI et al., 2010 
Coagulação / Floculação e adsorção por 

carvão ativado 
Físico-Químico 2817 86 

76 BASSANI, 2010 Ozonização Físico-Químico 808 69 

77 MORAVIA, 2010 POA e separação por membranas Físico-Químico 2354 98,4 

78 VIANA, 2011 Stripping e oxidação com Fenton e UASB Físico-Químico - 70 

79 MORAVIA et al., 2011 POA e reação com Fenton Físico-Químico 2354 76,7 

80 SÁ et al., 2012 Destilador solar Físico-Químico 4308 99,28 

81 MAIA, 2012 
Carvão ativado em pó mais 

lodo ativado 
Misto 3946 65 

82 GEWEHR, 2012 
Coagulação/floculação com Reator 

biológico 
Misto 2622 77 

83 MENDES et al., 
2013 

Adsorção em carvão ativado Físico-Químico 1819 82,5 

84 SUZUKI et al., 2013 Coagulação/floculação Físico-Químico 1344 67 

85 FIEIRA, 2014 Sistema de lagoas Biológico 1116 70,26 
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Tabela B.14 - Principais sistemas de tratamento de lixiviado e suas eficiências (cont.). 
 

N° Referência Tipo de Tratamento Classificação 
DQO afluente 

Máxima 
(mg/L) 

Eficiência de 
remoção da DQO 

(%) 

86 FERREIRA & CAMPOS, 
2014 

Coagulação/floculação Físico-Químico 1981 59,9 

87 REIS, 2014 Fenton e sistema de membranas Físico-Químico 4463 93 

88 COSTA et al., 2015 Foto Fenton Solar Físico-Químico 1392 88 

89 KLAUCK et al., 2015 Sistema de lagoas Biológico 346,3 55,6 

90 TORRES, 2015 Fenton com microfiltração Físico-Químico 1948 80 

91 MAIA et al., 2015 Sistema de lagoas Biológico 3581 60 

92 
NAPOLEÃO et al., 
2016 

Reação com Fenton Físico-Químico 5106 74,01 
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APÊNDICE C – INFORMAÇÕES BÁSICAS SOBRE ELETROQUÍMICA 

 

Informações básicas sobre eletroquímica (continuação do item 3.3.4.1 do 

corpo da tese) 

 

C.1 Informações sobre eletroquímica 

 

I) Lei de Faraday  

 

A lei de Faraday é usada para relacionar a corrente passada (I) com a massa (m) do 

material gerado eletrolíticamente dentro do reator, gerando uma estimativa teórica da 

quantidade de alumínio na solução. Essa relação é baseada em dois princípios 

pertinentes ao processo eletrolítico (KREYSA, 1986; PETER, 2005; ZOSKI, 2007; 

MERMA, 2008): 

 

  O número de moléculas de reagente envolvidas numa reação de eletrodo está 

estequiometricamente relacionado ao número de cargas que flui dentro do 

reator;  

  A carga correspondente a um equivalente-grama de elétrons é tradicionalmente 

conhecida pelo nome do autor da lei (Faraday). 

 

Portanto, em um processo eletrolítico, na qual a corrente é mantida constante, a 

massa de material envolvida pode ser calculada pela seguinte fórmula: 

 

Onde: “m” é a massa da substância (g), “M” o peso atômico molecular (g/mol), “I” a 

corrente elétrica aplicada (A), “t” o tempo de operação (s), “n” o número de elétrons 

envolvidos na reação de oxidação/redução e “F” a constante de Faraday (96500 

C/mol). 

 

II) Diagramas Eh-pH 
 

 
A equação de Nernst define a relação termodinâmica entre a eletroquímica e as 

espécies químicas, sendo a equação de Nernst representada pelo gráfico Potencial 

em função do pH (diagramas Eh-pH), que descreve as regiões de estabilidade relativa 

     (Eq. C.1 ) 
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de metais e seus compostos em diferentes meios aquosos (KREYSA, 1986; PETER, 

2005; ZOSKI, 2007).  A Figura C.1 representa o equilíbrio eletroquímico para o 

sistema água-alumínio, que mostra as regiões de imunidade, passivação (formação de 

uma camada de óxido) e corrosão. O processo de eletrocoagulação-eletroflotação 

requer corrosão do ânodo, em tais diagramas são ficam evidenciadas as condições 

para a corrosão (ou seja, as condições de potencial e pH sob as quais o alumínio vai 

para a solução) (KREYSA, 1986; PETER, 2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 2008) 

 

Figura C.1 - Diagrama de equilíbrio Potencial – pH para o sistema Al – H2O a 25°C 

 

      Fonte: Adaptado de POURBAIX, 1974. 

 

Os diagramas Eh-pH fornecem um amplo conhecimento da estabilidade das espécies 

favorecidas termodinamicamente. Essas informações indicam que a passivação 

diminui o desempenho da eletrocoagulação-eletroflotação, por inibir corrosão. A 

camada, em geral, de um óxido formada na superfície do eletrodo inibe a dissolução 

do metal e a transferência do elétron, limitando, dessa forma, a dissolução do 

coagulante na solução. Essa camada aumentando com o tempo de reação, reduz a 

eficiência do processo de eletrocoagulação-eletroflotação, o que pode ser contornado 

com estratégias de inversão dos eletrodos, por exemplo (KREYSA, 1986; PETER, 

2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 2008). 

 

III)  Cinética Eletroquímica  

 

A avaliação do processo reacional através dos parâmetros termodinâmicos não gera 

as condições reacionais até as reações atingirem o equilíbrio, sendo necessário 
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avaliar o desenvolvimento reacional com as ferramentas da cinética química para 

quantificação e acompanhamento do desenvolvimento das reações químicas 

(KREYSA, 1986; PETER, 2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 2008).   No processo reacional 

eletrolítico, a taxa da adição do coagulante é determinada pela cinética reacional do 

eletrodo. As reações que ocorrem nos eletrodos são em meios heterogêneos, 

ocorrendo na interface entre o eletrodo e a solução, existindo gradientes de 

concentração e de potencial entre a superfície do eletrodo e o meio reacional.  Os 

compostos a serem reduzidos ou oxidados migram do meio reacional para a superfície 

do eletrodo, por processo de transferência de massa, para que na superfície do 

eletrodo ocorra a transferência do elétron para os compostos. As reações 

eletroquímicas dessa forma são limitadas pela transferência de carga ou transferência 

de massa, sendo que em certos casos práticos, ambas das transferências são 

relevantes para determinar a taxa global da reação (KREYSA, 1986; PETER, 2005; 

ZOSKI, 2007; MERMA, 2008).   

 

No processo o oxidante (Obulk) se difunde do meio reacional até a região da superfície 

do eletrodo. Nesse ponto existe um gradiente de concentração e de potencial entre a 

superfície do eletrodo e o meio reacional. Os compostos Osurf e Rsurf  equivalem aos 

redutores e oxidantes na superfície do condutor compostos reagem quimicamente, 

formando compostos intermediários antes da adsorção na superfície do eletrodo 

(O´ads). Na superfície, a transferência de elétrons ocorre e a espécie é reduzida até a 

forma “R´ads”, sendo que um processo similar, de ordem inversa, descreve a difusão do 

redutor no seio da solução conforme ilustrado na Figura C.2.  A taxa total da reação é 

governada pela relativa velocidade dos processos de transferência de massa e a 

transferência do elétron (KREYSA, 1986; PETER, 2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 2008).  

 

Figura C.2 – Esquema das etapas reacionais nos processos eletrolíticos. 

 

         Fonte: Adaptado de KREYSA, 1986; PETER, 2005; ZOSKI, 2007. 
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A análise da cinética de uma reação eletroquímica deve, portanto, relacionar a 

velocidade da reação, expressa pela densidade de corrente “I”, (que é a corrente por 

unidade de área do eletrodo), determinando a taxa de reação do processo; com a 

força motriz do processo, expressa pela tensão aplicada nos eletrodos (KREYSA, 

1986; PETER, 2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 2008). 

 

Considerando-se a passagem da corrente elétrica no sistema eletroquímico, os 

eletrodos dessa forma não estão mais em equilíbrio, sendo o desvio do equilíbrio 

chamado de polarização, e, a medida da polarização é a sobretensão “η”.  A 

polarização representa a natureza irreversível de uma reação de eletrodo, e, 

consequentemente, corresponde a uma perda de energia elétrica que é convertida em 

calor (KREYSA, 1986; CASQUEIRA, 2004; PETER, 2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 

2008). 

 

O processo de polarização pode ser dividido em (KREYSA, 1986; CASQUEIRA, 2004; 

PETER, 2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 2008): 

 

 Polarização por concentração: ocorre quando existe um grande gradiente de 

concentração da espécie eletroativa entre a superfície do eletrodo e o meio 

reacional. A velocidade da reação terá como etapa limitante, essa troca de 

massa, desde o meio reacional até superfície do eletrodo;  

 

 Polarização por ativação ou transferência de carga: ocorre quando uma 

energia de ativação apreciável precisa ser superada para que a reação 

(transferência de elétrons) ocorra; 

 

 Polarização por cristalização: ocorre quando a difusão superficial do íon 

descarregado até o lugar de crescimento do cristal requer energia adicional, 

porém é um efeito pouco comum e desprezado em muitos casos; 

 

 Polarização por queda ôhmica: ocorre quando a concentração dos íons 

responsáveis pelo transporte de carga é baixa, a condutividade do eletrólito for 

baixa, ou ainda, se a corrente for muito elevada, podendo haver dificuldades na 

manutenção da eletroneutralidade da solução, gerando um retardamento do 

processo eletroquímico global.  
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A polarização em suas vertentes está associada a uma sobretensão, sendo o objetivo 

da cinética eletroquímica estabelecer uma equação de velocidade que descreva a 

densidade de corrente como função da sobretensão e de outros parâmetros racionais. 

O sobrepotencial pode ser definido por (KREYSA, 1986; CASQUEIRA, 2004; PETER, 

2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 2008): 

η = E - E0 (Eq. C.2) 

Onde: 

η = Sobretensão (V); 

E = Potencial de eletrodo em relação a qualquer eletrodo de 

referência (V); 

E0  = Potencial de eletrodo reversível, em relação ao mesmo eletrodo 

de referência (V). 

 

IV) Eficiência de corrente (EC) 

 

E definida como a taxa de corrente consumida na produção de um produto alvo em 

relação ao consumo total, indicando a especificidade de um processo e a performance 

do processo em relação a reação e transferência de massa.  Embora a lei de Faraday 

seja válida para todos os eletrólitos na interface metal/eletrólito, desvios aparentes 

podem ocorrer por várias razões. Alguns dos desvios das leis são listados a seguir 

(KREYSA, 1986; BASTOS, 2000; PETER, 2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 2008): 

 

  Reações simultâneas no eletrodo. 

 

Quando várias reações eletroquímicas ocorrem simultaneamente no eletrodo, as leis 

de Faraday só são válidas se o número de equivalentes que entra na reação for usado 

no cálculo. A desconsideração de todas as reações no eletrodo irá resultar em um 

desvio aparente das leis. A razão do número de equivalentes de um produto pelo 

número total de equivalentes calculados pela lei de Faraday é chamada de eficiência 

de corrente, com respeito à reação eletroquímica em questão, portanto se a eficiência 

de corrente for menor que 100% não indica uma falha na aplicação da lei, mas sim, 

que nem todas as reações eletroquímicas foram incluídas no cálculo (KREYSA, 1986; 

BASTOS, 2000; PETER, 2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 2008) 

 

  Interação dos produtos do ânodo e do cátodo 
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Desde que os produtos das reações no ânodo de alguma célula eletrolítica sejam 

reduzidos, e, aqueles que no cátodo tenham sido oxidados, é evidente que a mistura 

dos produtos de eletrodo pode resultar em reações químicas que acabam por reduzir a 

eficiência de ambos os processos de eletrodos. A observação de quantidades de 

produtos nas reações de eletrodos será, consequentemente, menor do que os valores 

calculados.  Nos casos em que o meio reacional gera corrosão aos eletrodos, a lei de 

Faraday mostra valores de eficiência bem acima de 100%, o que não é possível, 

exceto se a dissolução do ânodo seja por conta da corrosão (KREYSA, 1986; 

BASTOS, 2000; PETER, 2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 2008). 

 

  Reversão eletrolítica dos processos de eletrodos. 

 

Se o produto de um eletrodo numa célula é levado por difusão ou outros meios para o 

outro eletrodo, o produto pode ser totalmente, ou parcialmente, restaurado a sua 

condição original. Um produto anódico oxidado pode ser reduzido se ele chegar ao 

cátodo e vice-versa (KREYSA, 1986; BASTOS, 2000; PETER, 2005; ZOSKI, 2007; 

MERMA, 2008). 

 

V)   Perdas por resistência ôhmica 

 

O custo e gasto de eletricidade nos processos eletrolíticos são importantes, portanto, 

devem ser minimizadas as perdas por quedas ôhmicas. As perdas em questão 

incluem as resistências dos eletrólitos (portanto efluentes pouco condutivos não tem 

aplicação de processos eletrolíticos) das membranas, dos gases gerados e dos 

condutores sólidos. Dessas resistências, a dos eletrólitos é, geralmente, a mais 

importante (KREYSA, 1986; BASTOS, 2000; PETER, 2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 

2008). 

 

  Perdas por resistência do eletrólito. 

 

As perdas pelo eletrólito estão relacionadas a maior ou menor resistividade do meio 

reacional.   A consideração de um fluxo de corrente unidimensional é adequada para a 

maioria dos reatores eletrolíticos que têm espaçamento entre os eletrodos. Em 

reatores eletrolíticos, em que a taxa de reação é expressa em termos de densidade de 

corrente. As estratégias então para minimizar as perdas ôhmicas, são 

necessariamente usar baixas densidades de corrente, pequenas distâncias entre os 
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eletrodos e altas condutividades do meio reacional (KREYSA, 1986; BASTOS, 2000; 

PETER, 2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 2008) 

 

  Perdas por geração de gás. 

 

Na reação eletrolítica, a geração de gás durante o processo sempre ocorre e gera uma 

dispersão de bolhas no eletrólito. As bolhas aparentemente têm condutividade elétrica 

zero, portanto o caminho do fluxo de corrente fica restrito e as perdas por resistência 

ôhmica tornam-se maiores do que aquelas provenientes do eletrólito. As bolhas 

podem causar um efeito considerável por acumulação próxima ao eletrodo, produzindo 

uma camada rica em bolhas de gás.  O meio usual para contornar este problema é 

induzir a circulação do eletrólito e/ou usar eletrodos perfurados, permitindo a liberação 

dos gases na parte anterior, ou em outros casos utilizando eletrodos de forma vertical 

(KREYSA, 1986; BASTOS, 2000; PETER, 2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 2008) 

 

   Resistência dos condutores Sólidos. 

 

O tipo de resistência ôhmica está associado ao barramento, aos condutores de 

eletricidade entre o retificador e a célula, entre as próprias células e entre os eletrodos. 

A resistência dos eletrodos é variada e depende do tipo de condutores (KREYSA, 

1986; BASTOS, 2000; PETER, 2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 2008). 

. 

 

VI) Rendimento Espaço-Tempo (Rst)  

 

Que é definido como a massa produzida no reator por unidade de tempo, com a 

formulação (KREYSA, 1986; BASTOS, 2000; PETER, 2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 

2008) a seguir: 

          

Rst  =  EC . (DC. a. M)/1000. z. F                                                         

 

Onde:   

 

 DC = densidade de corrente (A/m2);  

 a = é a área específica do eletrodo (m2/m3);  

 M = massa molecular do composto tratado (g/mol);  

 z = número de carga;  

(Eq. C.3) 
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 F = constante de Faraday (C/mol); 

 EC = eficiência de corrente. 

 

VII)  Consumos de energia nos processos eletroquímicos 

 

O consumo de energia dos processos eletroquímicos pode ser calculado como a 

seguir: 

 

 

 

Onde:   

 

I = corrente elétrica (A);  

V = Tensão da célula (V);  

t = tempo de reação (s);  

E = energia consumida (W.h);  

 

O consumo de energia específico (W.h/m3) dos processos eletroquímicos pode ser 

calculado como a seguir: 

 

 

 

Onde:   

 

I = corrente elétrica (A);  

V = Tensão da célula (V);  

t = tempo de reação (s);  

Ev = energia consumida (W.h/m3). 

 

 

O consumo de energia específico (W.h/g DQO) dos processos eletroquímicos pode 

ser calculado como a seguir: 

 

(Eq. C.4) 

 (Eq. C.5) 
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Onde:   

I = corrente elétrica (A);  

V = Tensão da célula (V);  

t = tempo de reação (s);  

E  = energia consumida (W.h/g DQO).  

 

O processo eletroquímico tem sido usado com grande frequência na recuperação de 

metais, em processos chamados eletro-metalúrgicos na recuperação de cobre, 

eletrodeposição de chumbo, cromo, estanho e outros metais (KREYSA, 1986; WALSH 

& HERRON, 1991; GOODRIDGE & SCOTT, 1995; BASTOS, 2000; CHEN, 2003; 

PETER, 2005; ZOSKI, 2007; MERMA, 2008; MOUSSA, 2016). 

 

Os reatores utilizados são em sua maioria tanques com células com dois eletrodos e 

em alguns casos células girantes, leito fluidizado, leitos compactados, células 

compactas de carbono poroso.  O número de eletrodos varia de 2 a 100 unidades e 

em geral o fluxo, quando contínuo, entra no reator por gravidade, porém a grande 

maioria dos reatores na literatura é de um litro de volume em escada de bancada.  O 

arranjo dos eletrodos pode ser monopolar, sendo alimentação em cada eletrodo ou 

bipolar com alimentação no primeiro e último eletrodo.  A densidade de corrente pode 

variar de 10 a 1500 A/m2, dependendo das condições de fluxo, em sistemas contínuos, 

e ainda do pH variando de 2,0 a 10,0, sendo que em casos especiais a densidade de 

corrente pode ficar entre 300 e 800 A/m2, para os casos de efluentes muito ácidos ou 

muito alcalinos (FLEET, 1989; CHEN, 2003; ZOSKI, 2007; MERMA, 2008; MOUSSA, 

2016).   

 

Quanto aos materiais dos eletrodos a utilização de eletrodos de titânio é comum por 

ser inerte, sendo muito utilizado na indústria eletroquímica.  Outros eletrodos, tais 

como o eletrodo de grafite, fibra de carbono, aço inox, Alumínio e Ferro/aço têm sido 

usados em muitos estudos e plantas industriais (GOODRIDGE & SCOTT, 1995; 

CHEN, 2003; ZOSKI, 2007; MERMA, 2008; MOUSSA, 2016). 

 

(Eq. C.6) 


