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“Quando estiver cansado, 

aprenda a descansar, não a desistir.” 



 

RESUMO 
 

O aporte de fósforo em corpos hídricos é considerado como uma das principais causas da 

eutrofização, deste modo, sua remoção passa a ter grande importância para o meio ambiente e 

para a saúde pública. Dentro deste contexto, a presente pesquisa buscou avaliar a remoção de 

fósforo em um sistema de tratamento de esgoto, composto por pré tratamento anaeróbio no 

reator UASB e pós tratamento em lagoas de polimento com profundidades de 0,2; 0,4; 0,6 e 1,0 

m, operadas em regime de batelada sequencial. Os dados utilizados foram coletados em período 

com maior e menor radiação solar (verão/inverno). Os resultados obtidos mostraram que os 

próprios processos que se desenvolvem nas lagoas de polimento provocam elevação do pH, que 

por sua vez leva à remoção de fosfato por precipitação na presença de íons de cálcio. Foi 

possível obter concentrações muito baixas de fósforo (1mgP.L-1) quando o pH na lagoa atingia 

valores acima de 9,5. Observou-se ainda que o fósforo precipitou nas lagoas na forma de 

hidroxiapatita de cálcio C10(OH)2(PO4)6.Desta maneira a associação de reator UASB com 

lagoas de polimento torna-se uma alternativa viável para o tratamento de esgoto, podendo ser 

uma ótima opção para substituir os sistemas de tratamento que utilizam lagoas convencionais. 

 
Palavras-chave: Lagoas de estabilização. Sistemas anaeróbios. Fosfato de cálcio. 



 

ABSTRACT 
 

 

The contribution of phosphorus in water bodies is considered as one of the main causes of 

eutrophication, therefore, its removal becomes of great importance for the environment and for 

public health. Within this context, the present research sought to evaluate the removal of 

phosphorus in a sewage treatment system, consisting of anaerobic pretreatment in the UASB 

reactor and post treatment in polishing ponds with depths of 0.2; 0.4; 0.6 and 1.0 m, operated in 

sequential batch regime. The data used were collected in periods with higher and lower solar 

radiation (summer / winter). The results obtained showed that the processes that develop in the 

polishing ponds cause an increase in pH, which in turn leads to the removal of phosphate by 

precipitation in the presence of calcium ions. It was possible to obtain very low concentrations 

of phosphorus (1mgP.L-1) when the pH in the pond reached values above 9.5. It was also 

observed that phosphorus precipitated in the lagoons in the form of calcium hydroxyapatite 

C10(OH)2(PO4)6.In this way, the association of UASB reactor with polishing ponds becomes a 

viable alternative for the treatment of sewage, be a great option to replace treatment systems 

that use conventional ponds. 

 
Keywords: Stabilization ponds. Anaerobic systems. Calcium phosphate. 
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1.0 INTRODUÇÃO 

 

 
O crescimento populacional somado à urbanização e ao desenvolvimento econômico são 

causas incontestáveis do aumento da geração de esgoto. Na medida em que a demanda por água 

cresce, a quantidade de esgoto produzido e a sua carga total de poluição estão aumentando 

continuamente em todo o mundo. Na maioria dos países, com exceção dos mais desenvolvidos, 

elevadas cargas de esgotos são descarregadas diretamente no meio ambiente sem nenhum 

tratamento prévio. Com base nos dados do diagnóstico dos serviços de água e esgotos, 

realizados pelo Sistema Nacional de Informações sobre Saneamento – SNIS (2018), apenas 

44% do esgoto gerado no Brasil passa por tratamento. Essa precariedade no serviço de 

saneamento encontra-se ainda mais acentuada nas regiões Norte e Nordeste do Brasil. 

O impacto ambiental causado pela falta de saneamento, leva ao aumento da concentração 

de nutrientes nos ecossistemas aquáticos. Esses nutrientes, especificamente nitrogênio e 

fósforo, provocam o processo de eutrofização (crescimento intenso de algas), incluindo 

cianobactérias potencialmente tóxicas, que coloca em risco o ecossistema, além de aumentar o 

custo de tratamento da água (ESTEVES, 2011). Nesse contexto, a busca por alternativas de 

tratamento de esgotos domésticos que possibilitem a remoção de nutrientes, torna-se 

fundamental para que os efluentes tratados atendam aos padrões estabelecidos pela legislação 

ambiental antes de serem descartados nos corpos receptores e assim evitem o processo de 

eutrofização. 

No Brasil, três métodos de tratamento de esgoto são mais utilizados e difundidos, sendo 

eles: lagoas de estabilização, sistemas aeróbios por lodo ativado e sistemas anaeróbios (IBGE, 

2010). No entanto, na maioria dos sistemas de tratamento (notadamente lagoas de estabilização 

e sistemas anaeróbios) os nutrientes permanecem no efluente mesmo depois de serem tratados, 

normalmente os nutrientes são encontrados em concentrações bem acima do limite imposto pela 

principal norma ambiental do Brasil, a resolução 357/2005 do Conselho Nacional do Meio 

Ambiente (CONAMA). Logo, para removê-los é necessário o acréscimo de uma unidade de 

pós-tratamento nestes sistemas. 

Um levantamento realizado por Khan et al., (2013) apresentou cerca de dezessete 

alternativas de pós-tratamento de efluentes que já estão sendo empregadas em escala real ou 

estão em fase de estudos. As principais tecnologias de pós-tratamento existentes para remoção 

do fósforo envolvem processos químicos (adsorção e precipitação) e biológicos (uso de 

macroalgas e microalgas) (MARONEZE et al., 2014). 
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Dentre as opções de pós-tratamento, ressalta-se a utilização de lagoas de polimento 

como pós-tratamento de reatores anaeróbios de manta de lodo (UASB). Como o reator UASB 

possibilita eficiente remoção de matéria orgânica, o efluente encaminhado para as lagoas de 

polimento é mais clarificado, isto possibilita uma penetração mais intensa de raios solares no 

perfil das lagoas, intensificando a atividade fotossintética no líquido, como resultado, ocorre 

maior consumo de carbono inorgânico dissolvido (CO2) causando o aumento do pH da água 

residuária durante o dia. Este pH elevado favorece a remoção de nitrogênio amoniacal por 

dessorção e possibilita a precipitação de sais de fósforo. Todavia, Cavalcanti et al., (2001) 

mostrou que as lagoas de polimento quando são operadas em fluxo continuo (lagoas flow- 

through), não viabiliza remoção eficiente e confiável de fósforo. 

Neste contexto, esta dissertação apresenta um sistema de tratamento de esgoto, composto 

por pré tratamento anaeróbio eficiente com uso de reator UASB e pós tratamento em lagoas de 

polimento operadas em regime de batelada sequencial. Mostra-se que as lagoas quando 

operadas em batelada podem apresentar aumento substancial do pH, no qual favorece a remoção 

de fósforo. 

 

 
1.1. Justificativa 

 

A baixa oferta hídrica em algumas regiões do Brasil é um problema grave, que precisa de 

ações que visem à proteção e a recuperação dos poucos recursos hídricos que temos disponíveis. 

Mesmo com o auxílio das legislações, a exemplo das resoluções 357/2005 e 430/2011 do 

CONAMA, que restringem o lançamento de determinadas concentrações de uma série de 

poluentes, entre eles o nitrogênio e o fósforo, parte dos corpos d’água disponíveis são 

eutrofizados. Um estudo feito por Rocha Junior et, al. (2018) relata que os reservatórios da 

região semiárida são mais susceptíveis à eutrofização devido às particularidades especificas da 

região, como elevado tempo de retenção de água devido as vazões reduzidas, e balanço hídrico 

negativo na maior parte do ano relativa as altas taxas de evapotranspiração, o que contribui para 

o acúmulo de nutrientes. 

Diante da problemática, fica evidente a necessidade dos estudos que visem aperfeiçoar ou 

indicar soluções eficazes para remoção dos nutrientes, especificamente do fósforo que é tido 

como fator limitante para o processo de eutrofização, permitindo assim o lançamento desses 

efluentes sem prejuízos aos corpos receptores. No tratamento de esgotos o pH influencia 

significativamente em vários processos, sejam eles físico-químicos ou biológicos. Nos sistemas 

de tratamento por lagoas de polimento, o pH elevado é um fator crucial para a
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remoção dos nutrientes e dos patógenos. Na condição em que operam as lagoas de polimento, 

as algas presentes no meio, fazem com que o pH facilmente alcance valores acima de 9, nesta 

circunstância é possível que ocorra a remoção do fosfato por precipitação (CAVALCANTI et 

al., 2000). 

Embora, esta remoção seja possível, poucos são os estudos que tratam da remoção do 

fósforo biologicamente através da variação do pH em sistemas de lagoas de polimento operando 

em regime de bateladas sequenciais, diante do exposto fica claro a necessidade de estudos nessa 

área. Assim, a presente pesquisa visa aprofundar os estudos a respeito das lagoas de polimentos, 

abordando especificamente a importância e a variação do pH na remoção de fósforo. 
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2.0 OBJETIVOS 

 
 

2.1 Objetivo geral 

 
 

Determinar a viabilidade da remoção de fósforo por precipitação química em lagoas 

de polimento operando em regime de bateladas sequenciais tratando efluente de reator UASB. 

 
2.2 Objetivos específicos 

 
 

• Realizar uma caracterização do sistema experimental (esgoto doméstico bruto, 

efluente do reator UASB e do efluente das lagoas de polimento); 

• Estabelecer a relação entre a concentração de fósforo e o pH do efluente das 

lagoas de polimento; 

• Avaliar a influência dos seguintes parâmetros sobre a remoção de fósforo: 

Temperatura ambiente; tempo de permanência do líquido e profundidade das lagoas de 

polimento; 

• Desenvolver um modelo matemático de remoção de fósforo para lagoas de 

polimento operando em regime de batelada seqüencial; 

• Identificar o sal de fosfato que precipita nas lagoas. 
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3.0 FUNDAMENTAÇÃO TEÓRICA 

 
 

3.1 Lagoas aplicadas ao tratamento de esgoto 

 
 

As lagoas de estabilização são comumente implantadas em diversas regiões do mundo, 

especificamente em locais com clima quente e ameno, devido serem consideradas como um dos 

métodos mais simples de tratamento de esgoto, além de demandarem baixo custo para 

implantação. Em regiões como o Nordeste e Norte brasileiro, outra razão que motivou a 

utilização deste tipo de tratamento, foi a vasta disponibilidade de áreas para construção. 

De modo geral, a lagoa de estabilização é definida como sistema de tratamento biológico 

em que a estabilização da matéria orgânica é realizada através de algas e bactérias. As condições 

climáticas juntamente com fatores construtivos, como profundidade, por exemplo, são fatores 

que influenciam diretamente nos processos metabólicos dos microrganismos que realizam a 

estabilização da matéria orgânica. Na literatura, as lagoas de estabilização mais popularmente 

empregadas são as facultativas, de maturação/polimento e as anaeróbias que invariavelmente 

operam em série e em regime de fluxo contínuo, onde a lagoa anaeróbia recebe inicialmente o 

esgoto e descarrega na lagoa facultativa que por sua vez descarrega na lagoa de maturação, 

produzindo efluente com melhor qualidade higiênica (MARA e SILVA, 1979). 

Lagoa facultativa é uma unidade de tratamento com condições anaeróbias e aeróbias. 

Uma lagoa facultativa típica é separada em uma zona aeróbia composta por algas e bactérias, 

uma zona anaeróbia de fundo, composta por bactérias anaeróbias e uma zona entre a aeróbia e 

anaeróbia, onde as bactérias se proliferam em ambas condições (KAYOMBO et al., 2010). As 

lagoas facultativas são altamente eficientes na remoção da matéria orgânica, atingindo remoção 

de até 98% da DBO5 (Demanda Bioquímica de Oxigênio) presente no efluente. Nelas o tempo 

de tratamento pode variar entre 2 e 3 semanas (KAYOMBO et al., 2010). 

Semelhante às lagoas facultativas, as lagoas de polimento utilizam as algas para o 

tratamento do esgoto. Estas são conceitualmente similares as lagoas de maturação 

convencionais, mas recebem esta nomenclatura diferenciada por serem utilizadas como pós- 

tratamento (polimento) de efluentes anaeróbios. Enquanto as lagoas facultativas normalmente 

tratam a DBO, as lagoas de polimento removem coliformes, patógenos e nutrientes (CINARA, 

2004). Em comparação com outros tipos de lagoas, as características das lagoas de polimento 

incluem uma faixa de profundidade entre 1 e 1,15m, o que a torna a mais rasas de todas as 

lagoas (KAYOMBO et al., 2010). 
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As lagoas anaeróbias, como o próprio nome indica, são desprovidas de oxigênio 

dissolvido e não contém (ou tem pouquíssimas) algas. A lagoa anaeróbia normalmente é 

profunda, essa profundidade impede que o oxigênio dissolvido na superfície seja transmitido 

para as camadas inferiores, com isso, garante-se que o ambiente seja ausente de oxigênio. A 

eficiência de remoção de matéria orgânica por uma lagoa anaeróbia é da ordem 60% quando a 

temperatura do ambiente é elevada (maior que 20ºC) e de 40% quando a temperatura é em torno 

de 10ºC (GAMBRILL et al., 1986). Como o efluente ainda tem uma parcela de matéria orgânica 

necessita-se de uma unidade de pós-tratamento, que normalmente são lagoas facultativas. 

Embora as lagoas anaeróbias consigam elevadas remoções de matéria orgânica, estas 

apresentam alguns desconfortos principalmente em relação a maus odores, provenientes da 

liberação de gás sulfídrico, que ocorrem como consequência da digestão anaeróbia, 

recomendando-se serem implantadas em áreas afastadas, longe de bairros residenciais (VON 

SPERLING, 1996). 

Van Der Lubbe e Van Haandel (2019) identificaram as principais diferenças entre lagoas 

de estabilização convencional (anaeróbia e facultativa) e lagoas de polimento, que podem ser 

vistas no Quadro 1. 

 
Quadro 1: Diferenças entre lagoa de estabilização (LE) e lagoa de polimento (LP). 

Parâmetro Lagoa convencionais Lagoa de polimento 

Afluente Esgoto bruto Esgoto digerido 

Objetivo(s) Principal(is) Remoção do MO e SST 
Remoção de patógenos e 
(possivelmente) nutrientes 

 

Configuração 
Lagoas em  série (Lagoa 

anaeróbia, facultativa ou 
maturação) 

Lagoa unitária ou várias lagoas em 

regime de bateladas sequenciais 

Lodo no fundo 
Acumulação rápida (250 

mg/L) 
Acumulação lenta (70 mg/L) 

Regime de escoamento 
desejável 

Fluxo contínuo em lagoas de 
mistura parcial ou completa 

Lagoas em regime de bateladas 
sequenciais (LBS) 

Tempo de permanência (em 
climas quentes) 

Na faixa de 1 mês Cerca de 1 semana 

 

Desprendimento de biogás 

Libera à atmosfera 

contribuindo ao efeito estufa e 

causando maus, às vezes 

terríveis odores 

Biogás é gerado no reator UASB 

precedente e queimado ou usado 

para geração de energia; não há 

problemas de odor 

 
Área de aplicação 

Longe de regiões urbanas 

(odores), com longos 

emissários de esgoto 

Proximidade da população não traz 

problemas 

Remoção de nutrientes Pouca Remoção de NH3 e P é factível 

Fonte: Van Haandel e Van Der Lubbe (2019) 
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De forma geral, observa-se no Quadro 1 que os sistemas convencionais apresentam 

algumas desvantagens, como: elevado tempo de permanência do líquido, demandando de maior 

área para construção; liberação de fortes odores, dificultando a implantação perto de zonas 

urbanas; acúmulo de elevada concentração de sólidos que necessitam ser removidos para não 

sobrecarregar as lagoas. 

De acordo com Van Haandel e Van Der Lubbe (2019), estas desvantagens podem ser 

reduzidas ou até eliminadas quando se substitui os sistemas convencionais (lagoas anaeróbias 

e facultativas) pela agregação de um reator UASB com lagoas de polimento. Os reatores UASB 

garantem a estabilização da matéria orgânica como também elimina os problemas encontrados 

nas lagoas anaeróbias, principalmente em relação ao mal odor. O efluente que  sai do reator 

UASB é mais clarificado, logo a radiação solar penetra em todo o perfil da lagoa, acarretando 

em uma maior atividade fotossintética e consequentemente maior redução  do CO2. Assim, a 

redução do CO2 proporciona um aumento substancial do pH. O pH elevado por sua vez pode 

causar alguns efeitos, como agilizar a morte de bactérias termotolerantes e também possibilita 

a remoção de nutrientes. 

Nestas circunstâncias, o aspecto que determinará a área para construção de um sistema 

de lagoas de polimento será o tempo de permanência do líquido para remover nutrientes e 

organismos patogênicos (VAN HAANDEL e VANDER LUBBE, 2019). Isto implicará em 

demandas de áreas menores do que os sistemas que utilizam lagoas convencionais. 

 
3.2 Fósforo no esgoto doméstico 

 
 

No esgoto bruto doméstico há quantidades excessivas de fósforo, que podem ser 

encontrados na forma orgânica e inorgânica. O fósforo orgânico tem origem 

predominantemente fisiológica e equivale a parcela encontrada juntamente com a matéria 

orgânica, como aminoácidos e proteínas. O fósforo inorgânico é encontrado principalmente na 

forma de polifosfato e ortofosfato, derivado de produtos de uso doméstico, como detergentes 

(PIVELI e KATO, 2005; APHA, 2005; JORDÃO e PESSOA, 2011). 

As concentrações de fósforo no esgoto doméstico variam de acordo com o grau de 

desenvolvimento industrial e da urbanização, apresentando valores da ordem de 4 a 15 mg.L-1 

de acordo com estimativas realizadas por Metcalf e Eddy (2003) e percapita t ípica de 2,1 g 

P.hab-1.dia-1. Parte desta concentração total é referente a fração inorgânica, que pode ser 

representada na maior parcela pela utilização de detergentes. Mota e Von Sperling (2009) 

relatam que a parcela de fósforo em esgoto doméstico devido ao uso de detergentes 
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superfosfatados, pode chegar a corresponder até 50% da concentração de fósforo total presente 

no esgoto doméstico. 

De acordo com estudo realizado por Gardner et al., (2013) as sobras de alimentos também 

são consideradas fontes de fósforo, no entanto a parcela é relativamente baixa, 

aproximadamente 0,03g.P/hab.dia. Já as contribuições industriais e comerciais para as cargas 

de fósforo nos esgotos municipais podem variar em ampla escala, dependendo das situações 

locais, pode oscilar de 10 a 40%. 

Dentre as formas de fósforo encontradas no esgoto, o ortofosfato tem maior relevância, uma 

vez que, em efluentes bem estabilizados os polifosfatos são convertidos em ortofosfatos devido 

ao mecanismo de hidrólise, com isso o ortofosfato torna-se a forma predominante de fósforo. 

O ortofosfato é identificado na água em forma de íons inorgânicos (PO4
3-,  H2PO4

-, HPO4
2) 

e admite variadas formas dependendo do pH do meio (Figura 1), essas formas são conhecidas 

como fósforo dissolvido reativo, pois são prontamente assimiláveis pelas plantas. Em esgoto 

doméstico típico onde o pH normalmente se encontra em torno de 7, a forma predominante é o 

HPO4
-2 (ESTEVES, 1998). 

 
Figura 1: Concentração de espécies de fosfato em função do pH 

 

Fonte: Shen et al., (2015) 

 

Uma preocupação relacionada a elevadas concentrações de fósforo se deve à eutrofização 

de corpos aquáticos. No Brasil, a eutrofização representa um dos grandes problemas de 

qualidade da água (ANA, 2012). 
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A introdução excessiva de nutrientes como nitrogênio e fósforo num corpo aquático, pode 

fazer com que haja crescimento de organismos fotossintetizantes, desencadeando florações com 

a capacidade de diminuir a disponibilidade de oxigênio dissolvido no meio. 

Desses nutrientes, o fósforo é apontado como o limitante para o aumento da eutrofização de 

lagos e rios, uma vez que não possui um componente gasoso que viabilize sua introdução no 

corpo aquático (CHAPMAN et al., 2003; DITTRICH et al., 2013). Além disso, ao identificar 

suas fontes o fósforo torna-se mais fácil de ser controlado, enquanto que o nitrogênio por ser 

assimilado por algumas espécies de algas através do nitrogênio atmosférico é de mais difícil 

controle (VAN HAANDEL e MARAIS, 1999). 

Pode-se classificar a eutrofização com base na origem em dois tipos: naturais e culturais. 

As naturais são resultantes da variação de condições ambientais como o transporte de 

sedimentos, enquanto a eutrofização cultural é referente a ações antrópicas, tais como o uso  de 

fertilizantes na agricultura, a industrialização e a urbanização, onde resulta em maiores 

quantidades de efluentes (KHAN e ANSARI, 2005; SHAW et al., 2003). 

A eutrofização provoca alterações qualitativas e quantitativas no ecossistema aquático, 

devido a proliferação e predominância de alguns grupos de algas como as cianobactérias que 

ocasionam graves consequências a saúde humana e ao meio ambiente. Algumas destas 

cianobactérias têm o potencial de liberar toxinas no meio, são as conhecidas cianotóxinas, estas 

ocasionam a morte de mamíferos por parada respiratória após poucos minutos de exposição. 

Essas toxinas são difíceis de serem removidas devida sua característica persistente, podendo 

permanecer na água mesmo após o tratamento, agravando, portanto, seus efeitos crônicos e 

consequentemente reduzindo a qualidade e possibilidade de uso da água (MORITA, 2004). 

Heckrath et al., (1995), retratam que o processo de eutrofização pode ser desencadeado com 

uma concentração de fósforo muito baixa (0,02 mg/L). Segundo o IETC- International 

Environmental Technology Centre, da UNEP (2001), órgão que está à frente dos assuntos 

ambientais da ONU, os problemas relacionados à eutrofização de reservatórios está se 

expandindo em todo o mundo, e de acordo com estimativas feitas pelas Nações Unidas, ainda 

neste século, mais da metade da população mundial estará morando em áreas urbanas, 

reforçando, portanto, a necessidade de se desenvolver estratégias para que o fósforo presente 

em esgotos domésticos seja devidamente tratado ou reutilizado, reduzindo assim o seu efeito 

contaminante sobre os corpos de água (DELGADILLO et al., 2016). 
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3.3 Leis ambientais sobre o controle de fósforo 

 

No Brasil, duas medidas legais em âmbito federal estão em vigência com objetivo de 

minimizar os impactos causados pelo lançamento de efluentes em corpos d’água. A primeira é 

a Resolução CONAMA n°357, de 17 de março de 2005, que no caso do fósforo, passou a 

estabelecer padrões de qualidade considerando a classe em que o corpo receptor é enquadrado 

e a velocidade da água do mesmo. Nesta resolução, houve uma melhoria em relação ao controle 

de fósforo comparada versão anterior, resolução CONAMA nº 020/86, pois o estabelecimento 

de limites de fósforo foi em função das condições hidrodinâmicas de cada classe de corpo de 

água, conforme pode-se observar na Tabela 1. 

Tabela 1: Concentração máxima de fósforo permitida por classe do corpo de água 

PARÂMETRO CLASSE 1 CLASSE 2 CLASSE 3 

CONCENTRAÇÕES MÁXIMAS 

Fósforo Total (ambiente lêntico) 0,020 mg.L-1 0,03 mg.L-1 0,05 mg.L-1 

Fósforo Total (ambiente intermediário, 

com tempo de residência entre 2 e 40 dias 

e tributários de ambiente lêntico) 

 
0,025 mg.L-1 

 
0,05 mg.L-1 

 
0,075 mg.L-1 

Fósforo total (ambiente lótico) 0,1 mg.L-1 0,1 mg.L-1 0,15 mg.L-1 

Fonte: Brasil, 2005 

 

A Resolução CONAMA nº 357 foi posteriormente parcialmente alterada pela Resolução 

CONAMA nº 430 de 2011 no que dispõe sobre as condições e padrões de lançamento de 

efluentes. A resolução CONAMA nº 430 não especifica o limite máximo para lançamento de 

fósforo, mas no artigo 17 diz que o “órgão ambiental competente poderá definir padrões 

específicos para o parâmetro fósforo no caso de lançamento de efluentes em corpos receptores 

com registro histórico de floração de cianobactérias, em trechos onde ocorra a captação para 

abastecimento público”, e em seu segundo capítulo, artigo 5º, a resolução cita que os efluentes 

não poderão conferir ao corpo receptor características de qualidade em desacordo com as metas 

do seu enquadramento (BRASIL, 2011), sendo assim, o corpo receptor a jusante do lançamento 

não poderá apresentar parâmetros em desacordo com sua classe. 

A segunda medida legal definida foi a Resolução CONAMA nº 359, de 29 de abril de 

2005, que estabelece limites máximos para a utilização de fósforo na formulação de detergentes 

em pó para uso no mercado nacional, sejam de fabricação nacional ou importados. No artigo 

3º, a resolução menciona que “O aporte de fósforo oriundo de detergentes em pó 
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será controlado por meio do estabelecimento de limites da concentração máxima de fósforo por 

produto e da média ponderada de fósforo por grupo fabricante/importador”. De acordo com os 

especialistas no assunto, o conteúdo da Resolução 359/2005 foi encarado como um “avanço na 

questão do controle preventivo da poluição dos corpos hídricos do País” (CONAMA, 2010, p. 

17). 

 
3.3.1 Padrões Estaduais para o controle do lançamento de fósforo 

 

Apesar da gravidade da situação de eutrofização dos recursos hídricos brasileiros, a 

maioria dos estados não possui legislação para o controle do lançamento de fósforo. Apenas 

três estados utilizam padrão de lançamento para este parâmetro, são eles: Rio de Janeiro,  Santa 

Catarina e Rio Grande do Sul (MORAIS e SANTOS, 2017). 

O estado do Rio de Janeiro através da Deliberação CECA n° 1007: NT FEEMA 202.R10 

de 12 de dezembro de 1986 (Rio de Janeiro, 1986) e o estado de Santa Catarina por meio do 

Decreto n° 14.250 de 5 de junho de 1981 (Santa Catarina, 1981), estabelecem concentrações 

máximas de 1 mg.L-1 para o lançamento de fósforo em corpos hídricos contribuintes de lagoas, 

lagunas ou estuários. Essa medida visa a evitar a eutrofização de ecossistemas de água doce 

lênticos e a ação nociva desse poluente à biodiversidade dos estuários. 

O estado do Rio Grande do Sul através da Resolução Consema n° 128 , de 24 de 

novembro de 2006 (Rio Grande do Sul, 2006), estabelece no Artigo 20 concentrações de fósforo 

que variam de acordo com a vazão de contribuição diária de efluente, conforme observa-se na 

Tabela 2. 

 
Tabela 2: Padrão de lançamento de fósforo do Rio Grande do Sul  

Faixa de vazão (m3.d-1) Fósforo (mg.L-1) 

Q< 100 4 

100 ≤ Q < 1000 3 

1000 ≤ Q < 100000 2 

10000 ≤ Q 1 

Fonte: Consema (2006) 

 
 

No Nordeste brasileiro, o estado do Ceará possui a Resolução Coema n° 02/2017. Essa 

legislação contempla padrões para lançamento em corpos hídricos, em lagoas de estabilização, 

em rede coletora municipal, em emissário submarino e no solo, além de definir padrões para 

efluentes de lavagem de filtros de Estação de Tratamento de Águas e para a 
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prática do reúso de efluentes sanitários. No entanto, a legislação não define um padrão 

especifico para o fósforo total, estabelecendo apenas o limite máximo de 1 mg.L-1 para 

lançamento de compostos organofosforados (produtos provenientes de desinfetantes, saneantes, 

inseticidas e germicidas). 

A maior parte dos estados que não possuem uma lei especifica definindo o limite 

máximo permitido para o parâmetro fosforo, utilizam os padrões de classe estabelecidos pelo 

CONAMA n° 357/2005. No entanto, é valido destacar que muitos estados ainda não possuem 

enquadramento de seus corpos hídricos. Logo, a adoção de limite para esse parâmetro em 

legislação de lançamento de efluentes torna-se fundamental. 

 
3.4 Processos de remoção de fósforo de esgoto doméstico 

 
 

Atualmente, diversos processos de remoção de nutrientes, especificamente do fósforo, 

vêm sendo utilizados para o aprimoramento das estações de tratamento de esgoto, de forma a 

proporcionar um efluente que atenda as exigências estabelecidas pelas legislações vigentes. 

Conforme apresentado, a maior parte do fósforo presente em esgotos domésticos encontra-se 

na forma solúvel, desta maneira, sua remoção deve abranger a sua transferência para a fase 

sólida (insolúvel) e sua posterior remoção em unidades de separação sólido-líquido 

(GUALBERTO, 2009). 

Os processos de remoção de fósforo mais utilizados são os físico-químicos por 

precipitação utilizando coagulantes químicos (sais de ferro ou alumínio) e processos biológicos 

que dependem do crescimento da biomassa (bactérias, algas, plantas) ou intracelulares pela 

incorporação de polifosfatos (BELLIER et al., 2006; BISWAS et al., 2008; POWELL et al., 

2009). 

A utilização de processos físico-químicos teve início na década de 60, onde obtinha-se 

formação de fosfatos poucos solúveis como fosfatos de cálcio, apatita ou estruvita. No entanto, 

com o decorrer do tempo a aplicação dessa técnica de remoção foi reduzida devido a duas 

razões: alto custo para aquisição dos produtos químicos e acumulação de íons na água (no qual 

limitava o uso da água). Em função disso, os estudos de remoção de fósforo por meios 

biológicos foram mais aprofundados. Nas últimas décadas, os resultados das pesquisas 

biológicas mostraram a viabilidade deste tipo de sistema, sendo possível obter efluentes com 

baixas concentrações de fósforo (SPERLING e MOTA, 2009). 
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Não se pode garantir que uma alternativa seja mais adequada que a outra, pois  depende 

de diversas condições e características particulares de cada problema a ser solucionado, logo 

todas as opções podem ser satisfatórias. 

 
3.4.1 Remoção físico-química de fósforo 

 
 

De acordo com Sedlak (1991) a precipitação do fósforo na forma de fosfato é obtida 

através do processo de clarificação (coagulação, floculação e separação) com uso de sais de 

metais que geram os ortofosfatos pouco solúveis. Três tipos de precipitantes metálicos são 

geralmente usados para a remoção do fósforo, são eles: o ferro, alumínio e cálcio. No entanto, 

o cálcio é utilizado muito ocasionalmente. 

O processo de clarificação para remoção do fósforo é baseado em cinco etapas (KROISS 

et al., 2011): 

(1) Dosagem: mistura completa dos sais metálicos (Fe 3+, Al 3+, Ca 2+) na corrente do 

esgoto a ser tratado; 

(2) Reação precipitante: ocorre a formação de compostos particulares como cátions 

precipitantes, ânions fosfato e outros ânions; 

(3) Coagulação: desestabilização de colóides presentes no esgoto e formação de 

micro-flocos; 

(4) Co-precipitação e floculação: formação de macro-flocos separáveis. Inclusão de 

material particulado, colóides e fósforo orgânico nesses flocos; 

(5) Separação: por sedimentação, filtração, flotação ou uma combinação desses 

processos, os macro-flocos onde o fósforo está inserido serão removidos. 

A remoção do fósforo é baseada na precipitação do fosfato dissolvido carregado 

negativamente (PO4
3-) por um íon metálico trivalente. Como o esgoto tem uma grande 

variedade de elementos, os resíduos que ainda permanecem no sistema são removidos através 

do processo de sedimentação por gravidade ou por filtração. Embora os precipitados resultantes 

possam ser ricos em fósforo, a separação do fósforo pode ser difícil, tornando improvável a 

recuperação eficiente deste para uso posterior (OLESZKIEWICZ et al., 2015). 

De acordo com Menegaz et al., (2012), a técnica de tratamento físico-químico para 

remoção de fósforo é bastante favorável, devido a algumas vantagens em relação a outras 

técnicas, como a elevada eficiência de remoção, podendo chegar a remover aproximadamente 

95% do fósforo total (NUNES, 2004); sua grande flexibilidade, sendo facilmente adaptados em 

sistemas de tratamento já existentes e o baixo custo de implantação. Já as desvantagens 
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citadas por Marguti (2008) se devem principalmente ao aumento da geração de lodo químico, 

essa pode apresentar uma questão importante em relação a sustentabilidade, diferentemente de 

ETEs de grande escala, as ETEs de pequena escala podem não apresentar infraestrutura 

suficiente para dá suporte ao gerenciamento do lodo no local. Logo, o lodo deve  ser conduzido 

para instalações regionais de seu gerenciamento, aumentando então o custo econômico desse 

sistema de tratamento (BUNCE et al., 2018). 

O tratamento físico-químico para remoção de fósforo pode ser utilizado como processo 

auxiliar ao tratamento biológico, quando se tem concentrações remanescentes de fósforo 

maiores que os limites legais definidos para o lançamento em corpos d’água. 

 
3.4.1.1 Remoção do fósforo utilizando compostos de Fe e Al 

 
 

A precipitação química utilizando sais de ferro e alumínio são os mais conhecidos e 

empregados atualmente. O Ferro e o alumínio têm quase o mesmo efeito, no entanto o pH ideal 

para o ferro é cerca de uma unidade menor que a do alumínio. Os flocos de ferro têm uma 

densidade mais elevada, são mais compactos e resistentes ao cisalhamento do que os flocos 

formados com a utilização do alumínio. Essas características influenciam no processo de 

separação. Com ambos compostos metálicos, é possível obter concentrações muito baixas de 

fosfato, valores menores que 0,1 mg.L-1, se a dosagem do coagulante for suficientemente alta 

(KROISS et al., 2011). 

De modo geral, a Equação 1 representa esquematicamente à formação dos precipitados 

a base de ferro ou alumínio (TCHOBANOGLOUS et al., 2003), evidenciando que os fosfatos 

capturados estarão ligados aos sais metálicos: 

 
X³⁺ + HnPO4³⁻ⁿ ↔ XPO4↓ + nH⁺ (eq. 1) 

 

Em que: 

 

X= Fe ou Al 

 

Teoricamente, é necessário um mol de ferro ou alumínio para precipitar um mol de 

fósforo. Devido ao peso atômico diferente dos átomos, a dosagem em massa apropriada 

necessita ser calculada com base nos pesos molares. Como os íons de ferro e alumínio também 

reagem com outros compostos, é necessário adicionar mais precipitantes no efluente, além do 

valor teórico (KROISS et al., 2011). 

Por causa da variedade de características físico-químicas dos efluentes sanitários em 

relação a águas naturais submetidas a processos de coagulação, as reações de hidrólise dos 
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sais de ferro e alumínio tendem a serem deformadas pela formação de complexos de ferro e 

alumínio com outros cátions e ânions presentes no esgoto, isso faz com que os diagramas de 

solubilidade existentes na literatura sejam utilizados apenas como referência a respeito da sua 

reação na fase liquida (EL SAMRANI et al., 2004). 

A remoção de fósforo através da utilização de Fe ou Al é considerada alta. Normalmente 

são empregados cloreto de ferro ou alumínio. Outra vantagem em relação ao uso destes 

coagulantes é a ampla faixa de aplicação, dado que a precipitação ocorre em qualquer faixa de 

concentração de fósforo. 

Embora a adoção de coagulantes contendo sais de ferro e alumínio sejam bem 

consolidadas do ponto de vista científico devido a elevada eficiência de remoção de fósforo, a 

principal desvantagem na utilização destes coagulantes se refere a dificuldade de reúso do 

fósforo. Os compostos formados não são apropriados para uso em fertilizantes, pois limita a 

solubilização do fósforo no solo, tornando-o indisponível para as plantas (ZHOU et al., 2008). 

 
3.4.2 Remoção biológica de fósforo 

 
 

A remoção biológica de fósforo (P), especialmente a remoção biológica avançada de 

fósforo em sistemas de lodo ativado, tem sido estudada intensamente nos últimos anos. Este 

método tem sido considerado como uma alternativa econômica e ambientalmente sustentável 

ao tratamento químico (ACEVEDO et al., 2012; NGUYEN et al., 2013 ). A remoção é realizada 

por organismos acumuladores de fósforo (POA) capazes de armazenar fósforo até 

>5% do seu peso seco, se forem aplicadas configurações de processo que aumentem a 

competitividade e a probabilidade de sobrevivência dos POAs nas estações de tratamento 

biológico de esgoto (KROISS et al., 2011). 

De acordo com Van Haandel e Marais (1999), a remoção de fósforo por esse processo 

é realizada ao introduzir o esgoto a uma zona anaeróbia (ausência de oxigênio e de nitrato), e 

em sequência a uma condição aeróbia. A intercalação referente a disponibilidade de oxigênio 

no ambiente faz com que os microrganismos escolhidos assimilem uma quantidade elevada de 

fósforo comparado aos processos metabólicos usuais, obtendo uma massa de lodo rica em 

fósforo e o fosfato originalmente presente na fase líquida acaba descarregado do sistema de 

tratamento no lodo de excesso. A remoção de fósforo por organismos acumuladores tem sido 

considerado como um tratamento eficiente de esgoto doméstico e também de efluentes 

industriais, alcançando remoções que variam entre 75 a 85%, em uma faixa de carga de fósforo 

total de 25mg.L-1 a 125 mg.L-1 (LEMAIRE et al., 2009; MULKERRINS et al., 2004; 
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KISHIDA et al., 2009). No entanto, este tipo de remoção só é possível em sistemas de lodo 

ativado que têm custos elevados de construção e de operação. Em razão disto, este método de 

remoção de fósforo é pouco aplicado no Brasil, tendo-se somente duas ETEs (Norte e Sul) 

operando pela CAESB em Brasília (CAESB, 2014b). 

Outra opção de tratamento biológico para remoção de fósforo é baseada no uso de 

microalgas. A aplicação desse sistema para o tratamento de águas residuais já está bem 

estabelecida (MARTÍNEZ, 2000; SHI et al., 2007 ); no entanto, são poucos os sistemas que 

utilizam esse método em larga escala. A remoção do fósforo é feita por algumas algas, como a 

microalga verde Scenedesmus sp . e Chlorella sp , que sob certas condições absorvem o P para 

o seu crescimento (POWELL et al., 2009). As algas absorvem o P orgânico, convertendo-o em 

ortofosfato na superfície celular através da enzima fosfatase (LARSDOTTER, 2006). 

Alguns estudos, como por exemplo, o de He e Xue (2010) mostram que a remoção de 

fósforo por algas é eficaz, podendo alcançar níveis de remoção de até 90%. Sukacova et al., 

(2015) conseguiram obter remoção total de fósforo em torno de 97% através do uso de 

fotobiorreatores de microalgas. De Godos et al., (2009) relataram remoção de 80% de P usando 

um promissor foto biorreator de algas operando sob condições controladas de iluminação, 

tratando efluentes suínos de alta resistência. 

 
3.5 Lagoas de Polimento aplicadas no pós-tratamento de reator UASB 

 
 

O uso de reatores UASB de alta taxa vem despertando grande interesse e tornou-se um 

sistema de tratamento anaeróbio bastante propagado, principalmente em países tropicais onde 

a temperatura do esgoto é elevada. Comparado com sistemas convencionais de tratamentos 

aeróbios, o processo anaeróbio resolve o problema dos efluentes de uma maneira mais 

abrangente, pois demanda pouco espaço para a sua implementação, requer menores custos de 

investimentos para maiores cargas volumétricos, produz energia útil na forma de biogás, gera 

pouco lodo e pode ser operado com baixo custo, pois os reatores são relativamente simples e 

utiliza pouco ou nenhum aditivo de alto conteúdo energético (BERNI e BAJAY, 2000). 

A particularidade do reator UASB que o diferencia dos demais sistemas de  tratamentos 

anaeróbios é o separador de fases, que divide o tanque em três setores: setor onde ocorre a 

digestão, o setor de sedimentação e o setor de convergência e desprendimento do biogás (VAN 

HAANDEL e LETTINGA, 1994). O bom resultado do reator UASB baseia-se no 

estabelecimento de um denso leito de lodo no fundo do reator, no qual ocorrem todos os 



29 
 

 

processos biológicos. Este lodo é formado principalmente pelo acúmulo de sólidos suspensos e 

pelo crescimento de células bacterianas. O sistema é de fluxo ascendente e se submetido a certas 

condições as bactérias podem agregar-se naturalmente em forma de flocos ou grânulos 

(HULSHOFF POL et al., 1983; HULSHOFF POL e LETTINGA, 1986). A retenção do lodo 

ativo, granular ou floculento, dentro do reator UASB possibilita um desempenho satisfatório 

do tratamento do efluente com altas concentrações de matéria orgânica. 

A utilização desse sistema possibilita a redução de custos nas unidades de pós- 

tratamento, já que diminui significativamente a matéria orgânica presente no esgoto. Redução 

na faixa de 60 a 80% da DQO afluente (VAN HAANDEL e LETTINGA, 1994, VON 

SPERLING, 1996; CHERNICHARO, 2007). Além da boa eficiência de remoção do material 

orgânico, o reator UASB pode ser facilmente aplicado em escalas muito grandes ou muito 

pequenas. Apesar das vantagens deste sistema, reatores anaeróbios como o UASB geralmente 

não geram efluentes que atendam aos padrões estabelecidos pelas leis ambientais, necessitando 

de unidade de pós-tratamento após o reator para redução do material orgânico remanescente, 

além de nutrientes e patógenos (vírus, bactérias, protozoários e helmintos) (CHERNICHARO, 

2007). 

Como alternativas mais comumente encontradas na literatura de processos de pós- 

tratamento de efluentes de reatores UASB, encontram-se sistemas aeróbios e anaeróbios, 

destacando-se: Aplicação no solo, lodo ativado, wetlands, biofiltro aerado submerso, lagoas de 

polimento e filtros biológicos (PONTES, 2003). Para Da Silva e Nour (2002), a utilização de 

processos aeróbios como pós-tratamento de efluentes anaeróbios pode minimizar as 

desvantagens e em contrapartida somar as vantagens dos dois processos, no qual o anaeróbio 

possui baixa produção de lodo devido ao elevado grau de estabilização e o aeróbio possibilita 

uma melhor qualidade do efluente tratado. 

Dentre as opções aeróbias de pós-tratamento, ressalta-se a utilização de lagoas de 

polimento. Quando o pré-tratamento do efluente no reator UASB é eficiente grande parte da 

matéria orgânica e dos sólidos em suspensão são reduzidos, consequentemente, o efluente 

encaminhado para as lagoas de polimento estará mais límpido favorecendo uma maior atividade 

das algas, que através da fotossíntese aumenta a produção de OD no líquido. Ao mesmo tempo 

a fotossíntese promove a remoção do CO2 presente, o que resulta no aumento do pH da lagoa, 

gerando um ambiente hostil a patógenos e favorável a remoção de nutrientes (CAVALCANTI 

et al., 2001). 

Este aumento do pH em lagoas de polimento abre a oportunidade de se efetuar nas lagoas 

a remoção de nutrientes. Quando o pH sobe o íon amônio (NH4
+) tende a se 
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transformar em amônia livre (NH3), um gás que irá se desprender da fase liquida, desta forma 

irá proporcionar a remoção de nitrogênio através da dessorção da amônia. Por outro lado, um 

pH elevado também resulta numa mudança de equilíbrio de espécies de fosfatos e numa maior 

concentração do íon PO4
-3, o que por sua vez pode resultar na precipitação de sais de fosfato 

(CAVALCANTI et al., 2001). 

Estudos realizados por Strang e Wareham (2006) mostram que os mecanismos que 

ocorrem nas lagoas para remoção de fósforo incluem a precipitação química e a assimilação 

através das algas. No entanto, a remoção por assimilação de algas é pequena, sendo difícil 

remover quantidades significativas. É impossível remover mais de 50% de fósforo  do efluente 

através da captação de algas (NURDOGAN e OSWALD, 1995). Logo, a precipitação química 

é a principal e mais importante forma de remoção deste nutriente em lagoas. 

A precipitação química nas lagoas de polimento refere-se à interação do  fósforo dissolvido 

com cátions dissolvidos presentes no efluente e tem como resultado a conversão de fósforo 

dissolvido em fósforo mineral, sólido que se acumula no sistema, geralmente nos sedimentos 

da lagoa. Uma variedade de cátions é capaz de precipitar fósforo sob certas condições, Reddy e 

D’Angelo (1994) apontam as seguintes: 

 

(i) Em condição ácida, o fósforo é fixado como alumínio e fosfatos de ferro; 

(ii) Em condições alcalinas, o fósforo é fixado por cálcio e magnésio; 

(iii)  É menos susceptível que o fósforo seja fixado em condições de pH levemente ácidas 

e neutras. 

Uma vez que as lagoas de polimento operadas em regime de batelada seqüencial (LPBS) 

tendem a ter pH mais alcalino, é possível que ocorra a precipitação de fosfato como sais de 

cálcio e magnésio. De acordo com Hartley et al., (1997), a precipitação de fosfato de cálcio é 

comum em lagoas, e torna-se um mecanismo natural para controlar a eutrofização. 

A química da precipitação de fósforo por cálcio é bastante complexa. No Quadro 2 são 

apresentadas algumas das principais fases minerais encontradas em sistemas biológicos através 

da razão molar entre os átomos de cálcio e fósforo (razão Ca/P), suas respectivas fórmulas 

químicas e constantes de solubilidade (Kps). É importante destacar que o Kps é uma 

propriedade termodinâmica do sólido, é provavelmente a maneira fundamental de definir as 

propriedades de solubilidade de um fosfato de cálcio. Embora o valor do Kps não demonstre 

diretamente a quantidade de sólido que pode se dissolver sob certas condições especificas, este 

pode ser usado para calcular as isotérmicas de solubilidade de um diagrama de fases para 

propiciar informações completas sobre a solubilidade em função do pH e de outros parâmetros 

da solução (CHOW e EANES, 2001). 
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Quadro 2: Sais de fosfato, sua composição e constantes de solubilidade 

 

Sais de fosfato 

 

Reação de dissociação 

Relação 

Teórica de 

Ca/P 

Constante 

Kps 

(20-25o C) 

Fosfato de hidroxicálcico Ca2HPO4(OH)2(s) ↔ 

2Ca+2 + HPO4-2 + 2OH- 

2 10-22.6 

Fosfato de Octacálcio Ca4H(PO4)33H2O(s) ↔ 

4Ca+2 + 3PO4
-3 + H+ + 3H2O 

1.33 10-48 

Fosfato tricálcico amorfo Ca3(PO4)2(s) ↔3Ca+2 + 2PO4
-3 1.5 10-25.2 

Fosfato DicálcicoDi- 

hidratado 

CaHPO42H2O(s) ↔ 

Ca+2 + HPO4
-2 + 2H2O 

1 10-25.2 

Hidroxiapatita de cálcio Ca5(OH)(PO4)
3(s) ↔ 

5Ca+2 + 3PO4
-3 + OH- 

1.67 10-58.5 

Fonte: Adaptado de Chow e Eanes, 2001. 

 

 

A precipitação de fosfato de cálcio só é possível se houver reações termodicamente 

favoráveis, isto pode ser previsto a partir de equilíbrios de solubilidade. Admitindo a reação de 

dissociação para a hidroxiapatita de cálcio obtida no Quadro 2: 

 

Ca5(OH)(PO4)
3(s) ↔ 5Ca+2 + 3PO4

-3 + OH- (eq.2) 

 
A expressão de equilíbrio para esta reação é mostrada na Equação 3 com a constante de 

solubilidade de equilíbrio. 

Kps={Ca+2}5{PO4
-3}{OH-} = 1x10-58,5 mol.L-1 (eq. 3) 

 

Se o lado direto da equação for maior que Kps, então a precipitação do fosfato é possível. Isto 

reflete no índice de saturação, calculado como exemplo para a hidroxiapatita de cálcio através 

da equação (4): 

 

Índice de saturação= log {(Ɣi [Ca+2])5 (Ɣi[PO4
-3])(Ɣi(OH-)}/ (1x10-58,5mol.L-1) (eq.4) 

Se o índice de saturação for positivo, a direção da mudança espontânea será em direção 

à precipitação dos sais, e se negativo, a direção de mudança espontânea será em direção a 

dissolução. 

A Figura 2 apresenta as isotérmicas de solubilidade para alguns sais de fosfatos de 

cálcio, bem como pode ser visto suas tendências de precipitação em relação ao pH, sendo HA 
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(hidroxiapatita); TTCP (fosfato tetracálcio); TCP (tricálcico); OCP (octacálcio); DCPD (fosfato 

dicálcicodi-hidratado); DCPA (fosfato dicálcico). 

 
Figura 2: Isotermas de solubilidade de sais de fosfato de cálcio 

 

Fonte: Adaptado de Tung (1998). 
 

Observando as curvas de solubilidade destes fosfatos de cálcio, Figura 2, nota-se uma 

inclinação negativa nas regiões alcalinas do diagrama. Isso reflete ao fato que todos os 

compostos são mais insolúveis conforme o pH aumenta. A inclinação negativa é uma indicação 

da rapidez com que a solubilidade do sal diminui com o aumento do pH. 

Observa-se ainda na Figura 2 que nas regiões alcalinas do diagrama, o cálcio [Ca] 

aumenta com o aumento do pH. As razões para as isotermas terem diferentes comportamentos 

também estão relacionadas a basicidade do composto (CHOW et al., 1998). Logo, o 

comportamento de solubilidade de um sal de fosfato de cálcio é determinado principalmente 

por dois fatores: o Kps e a basicidade do composto. 

O diagrama de solubilidade mostrado na Figura 2 é bastante útil, pois revela a relativa 

estabilidade dos sais em vários valores de pH. Em um dado pH, um sal cuja isotérmica esteja 

abaixo da de outro sal, revela que este é menos solúvel (mais estável) do que o outro. Assim, é 

facilmente visto através do diagrama que a HA seja a forma de fosfato de cálcio menos solúvel 

entre os outros sais (CHOW e EANES, 2001). Algumas pesquisas indicam que, normalmente, 

a hidroxiapatita é solúvel em soluções ácidas, insolúvel em soluções alcalinas e pouco solúvel 

em água (FULMER et al., 2002). 

De acordo com Madsen Hel e Christensson (1991) as principais condições que 

influenciam na precipitação de fosfato de cálcio são pH, temperatura, concentrações de 
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fosfato e cálcio presente no efluente e duração da precipitação. No entanto, o tipo de operação 

das lagoas de polimento é outro fator determinante para a remoção de nutrientes. Sistemas 

biológicos, como as lagoas de polimento, podem ser configuradas para operarem com fluxo 

continuo, descontínuo (mais conhecido como batelada) ou descontínuo alimentado, bem como, 

por variações destes processos (BORZANI, 2001). 

A operação no modo descontínuo é caracterizada por um sistema cíclico de enchimento 

e esvaziamento. As lagoas são cheias com o efluente do reator UASB durante um pequeno 

período de tempo, espera-se um tempo de reação para que ocorra as transformações necessárias, 

e após isso ocorre o esvaziamento das lagoas (retirada do esgoto tratado). Por outro lado, a 

operação das lagoas em modo contínuo consiste em alimentação e retirada continuamente do 

efluente a uma determinada vazão necessariamente constante, de modo que o volume na lagoa 

permaneça constante. 

Na literatura poucos são os estudos sobre a remoção de nutrientes em sistemas que 

utilizam lagoas de polimento, no entanto, parte dos estudos encontrados mostrou que o uso de 

lagoas com fluxo continuo para este fim, não é factível, visto que o pH nestas lagoas não se 

eleva suficientemente para que ocorra a remoção de fósforo por precipitação. 

Pontes et al., (2017) avaliaram quatro lagoas de polimento com alimentação em fluxo 

contínuo e em batelada, os dados encontrados mostraram que as lagoas com fluxo em batelada 

apresentaram pH mais alto do que a de fluxo contínuo obtendo eficiência de remoção de fósforo 

de 41% no sistema contínuo e 57% no sistema em batelada. Os autores concluíram que a 

configuração em batelada obteve resultados mais satisfatórios para qualidade do efluente, 

principalmente em relação a remoção de nutrientes. 

Cavalcanti (2009) em estudo sobre a aplicação de reatores UASB e lagoas de polimento 

no tratamento de esgoto doméstico, utilizou lagoas de polimento operando em fluxo contínuo e 

em batelada. A autora relatou que durante a investigação do fluxo contínuo não foram 

observados valores de pH suficiente para a remoção de nutrientes, o maior valor de pH 

encontrado foi 8,6. Já na operação em batelada, foi possível obter valores altos de pH, ficou 

demonstrado no estudo que o consumo biológico de carbono é o principal processo que ocorre 

nas lagoas de polimento operadas em batelada, por isso estas atingem valores elevados de pH, 

sendo portando a opção mais factível para remoção de nutrientes. 

Vieira (2013) verificou a eficiência da remoção de nutrientes de esgoto sintético em 

lagoas de polimento contendo lemnas operadas em fluxo contínuo. Os resultados apresentaram 

baixos valores de pH e remoção de fosfato de apenas 29,29%. A autora relatou que a 

precipitação de fósforo na lagoa foi baixa, uma vez que o fluxo contínuo não 
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possibilitou o aumento do pH, que em média foi de 6,2, não suficiente para remoção de 

nutrientes, especificamente do fósforo. 

Pinto et al., (2014) avaliaram a remoção de nutrientes e patógenos em efluentes de 

suinocultura, com um sistema anaeróbio de dois estágios, constituído de reator anaeróbio 

UASB, em escala real, seguido de uma lagoa facultativa e três de maturação operadas com a 

profundidade de 0,4m, em escala piloto e com fluxo contínuo. As lagoas de maturação 

isoladamente demonstraram baixa eficiência na remoção de fósforo total, aproximadamente 

37,9%, atingindo pH máximo de 7,9. 

Mbwele (2006) através de um estudo sobre remoção microbiana de fósforo em sistemas 

de tratamento de águas residuais em lagoas de polimento rasas operadas em batelada, com 

profundidades entre 0,5 -1 m obteve remoção de 90% de fósforo. A autora descreveu que a 

eficiente remoção foi provavelmente devido à precipitação do fósforo, visto que o pH nessas 

lagoas foi uma média de 9,21. 

Com base nestes estudos encontrados na literatura, conclui-se que a utilização de lagoas 

de polimento operando em regime de batelada sequencial como pós-tratamento de efluente de 

reator UASB pode apresentar alto desempenho na remoção de fósforo, visto que por estas lagoas 

permanecem com o líquido por mais tempo resulta em uma maior atividade fotossintética, 

favorecendo o consumo do CO2 pelas algas e consequente aumento do pH, pré- condição para 

que ocorra remoção de nutrientes. 

 
3.6 Mecanismo de aumento do pH em lagoas de polimento 

 
 

Em lagoas de polimento, o pH apresenta variações ao longo do dia, tendendo a aumentar 

em consequência da combinação de remoção física e biológica do CO2. Para Van Haandel e 

Lettinga (1994) o sistema carbônico é em particular o fator crucial para o aumento do pH. 

O sistema carbônico pode ser estabelecido através de dois parâmetros, são eles: 

alcalinidade e acidez do esgoto. Alguns processos biológicos que ocorrem nas lagoas de 

polimento afetam diretamente estes parâmetros, sendo os principais (CAVALCANTI et al., 

2001): 

• Formação de CO2 devido a estabilização da matéria orgânica: acrescenta 

acidez sem alterar a alcalinidade; 

• Remoção de CO2 através da fotossíntese ou por dessorção para atmosfera: 

reduz a acidez sem alterar a alcalinidade; 
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• Dessorção de NH3, correspondente à adição de um ácido forte: diminui 1meq 

de alcalinidade por mmol de amônia desprendida e aumenta de forma 

proporcional a acidez; 

• Precipitação de CaCO3: reduz a alcalinidade sem modificar a acidez. 

 

Na Tabela 3 verifica-se os impactos da remoção de CO2, dessorção de amônia e 

precipitação de CaCO3 sobre a alcalinidade/acidez do efluente, e em consequência, sobre o pH 

das lagoas de polimento. 

 
Tabela 3: Impactos da remoção do CO2 sobre a alcalinidade, acidez e pH 

 

 

 

Processos Alcalinidade 

(meq.mmol-1) 

Acidez 

(meq.mmol-1) 

pH 

(-) 

Remoção de CO2 0 -2 Aumenta 

Dessorção de NH3 -1 1 Diminui 

Precipitação de CaCO3 -2 0 Diminui 

Fonte: (Cavalcanti et al., 2001) 

 

 

Conforme visto na Tabela 3, a remoção de CO2 é o principal fator para que ocorra 

aumento do pH nas lagoas de polimento. Esta remoção de CO2 se dá por dois mecanismos 

distintos, sendo um biológico e o outro físico. Os dois mecanismos da remoção de CO2 ocorrem 

simultaneamente. A remoção física por dessorção se deve à supersaturação deste gás no esgoto 

digerido. No sistema de pré tratamento anaeróbio a concentração de CO2 na fase líquida está 

em equilíbrio com aquela no biogás (com uma pressão parcial na faixa de 5 a 10 

%). No entanto, na lagoa em contato com o ar, com uma pressão parcial de CO2 muito menor 

(0,03 %), o líquido passa a ser supersaturado, ocorrendo a dessorção do CO2, até se restabelecer 

um novo equilíbrio entre a concentração na fase líquida e aquela no ar (VAN HAANDEL e 

VAN DER LUBBE , 2019). 

O mecanismo biológico é o resultado dos três processos que ocorrem em lagoas de 

polimento: fotossíntese, oxidação de material orgânico e digestão anaeróbia. A fotossíntese 

consome CO2 e os processos de oxidação e digestão anaeróbia produzem CO2. Portanto 

dependendo da taxa relativa dos três processos poderá haver produção ou consumo biológico 

de CO2. É importante destacar que devido a elevada eficiência de remoção da matéria orgânica 

no reator anaeróbio UASB, o efluente encaminhado para as lagoas de polimento são mais 

clarificados, ou seja, possui baixa concentração de matéria orgânica, logo a geração de 
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CO2 para oxidação deste material será muito menor. Somado a isto, devido às lagoas de 

polimento serem mais rasas, possibilitará uma penetração maior de raios solares em toda 

profundidade, intensificando a atividade fotossintética e resultando em um aumento no 

consumo de dióxido de carbono (CO2). Assim sendo, o efeito da redução da concentração de 

CO2 resulta no aumento substancial do pH (VAN HAANDEL e VAN DER LUBBE , 2019). 

Explicações mais detalhadas acerca dos mecanismos que afetam o pH das lagoas de 

polimento foi descrito por Moreira (2005). O autor relata que o processo que resultou no 

aumento do pH em lagoas de polimento (com profundidades de 0,2; 0,4 e 0,6m) foi a remoção 

de CO2 (por dessorção e por fotossíntese), sendo a remoção biológica de CO2 mais importante 

para elevar o pH para valores maiores que 9, principalmente nas lagoas mais rasas. O autor 

também concluiu que o tempo requerido para atingir um determinado valor de pH em lagoas de 

polimento depende principalmente da taxa de consumo biológico de CO2, mas também é 

afetado pela magnitude da concentração de amônia a ser removida e da alcalinidade inicial do 

efluente. 

 
3.7 Modelagem matemática de processos biológicos 

 
 

Um método importante para o estudo do desempenho de lagoas de polimento é a 

utilização da modelagem matemática. Um modelo pode ser definido como uma simplificação 

abstrata que permite gerar previsões sobre o comportamento de um sistema sob diferentes 

condições e identificar o papel desempenhado pelos vários componentes do sistema nesses 

comportamentos (FRIEDMAN, 2004). 

Para modelagem matemática de sistemas complexos, como os biológicos, é necessário 

avaliar as interações entre os processos físicos, químicos e biológicos que acontecem no 

decorrer do tempo (ZANOTELLI, 2002). Normalmente, estas interações dos processos podem 

ser modeladas através de equações diferenciais. 

Os conceitos gerais para a elaboração de modelos de processos biológicos podem ser 

encontrados nos livros Murray (1977), Edelstein-Keshet (1988) e Britton (1986), entre outros. 

Existem vários autores que usam os modelos cinéticos para descrever o funcionamento de 

lagoas de estabilização, isto é, os processos biológicos, reações químicas e fenômenos físicos 

que acontecem nas lagoas, a exemplo: 

• Shahsavani et al., (2019) desenvolveram um modelo para simular a concentração de 

fósforo em lagoas de estabilização tratando águas residuárias. Para simplificar o modelo os 

autores consideraram as lagoas como um reator de agitação contínua. Inicialmente foi 



37 
 

 

realizada a relação entre concentração do fósforo reativo solúvel e cada variável de estado. As 

principais variáveis utilizadas foram: radiação, volume, tempo de permanência, concentração 

de algas, proporção de fósforo em carbono, proporção de fósforo/clorofila. Em seguida, as 

direções das relações foram determinadas com auxilio da programação com o software VenSim 

PLE 7.1. Posteriormente, foram identificadas relações matemáticas para cada interação. A 

primeira equação de massa também foi escrita para cada variável de estado. Em geral, a 

concentração de cada material na lagoa facultativa foi expressa com a seguinte equação: 

 

Concentração (massa) = entrada-saída + ressuspensão – sedimentação± reação (eq.5) 

 

A entrada representa o nível de fósforo solúvel presente nas águas residuais transferidas 

da lagoa anaeróbia para a lagoa facultativa, a saída mostra o nível de fósforo na saída da lagoa 

final. A ressuspensão expressa a concentração de fósforo que volta a ficar disperso no líquido. 

A sedimentação se refere a parcela de fósforo que se acumula no  fundo da lagoa e a reação está 

relacionada as interações entre as substancias presentes no efluente. 

Considerando o princípio do balanço de massa, a Eq. 5 foi reescrita como Eq. 6. No 

modelo também foi considerado os fatores de evaporação e precipitação nas lagoas, uma vez 

que pode afetar o volume da lagoa. 

 

dρs 
V 

dt 
= apc kh T VCd + apc kra T Va + apc krh T Vzh + apc krc T VZc 

− apa K T, nt, ps, I Va (eq. 6) 

 
 

Em que: 

Apc (Relação fósforo/carbono); Kh(taxa de hidrólise); T (temperatura); V(volume); I radiação 

solar; Cd (Carbono inorgânico solúvel); Kra (Diminuição causada pelo efeito combinado da 

respiração e excreção); Krh (fator de correção de temperatura);Krc (Diminuição causada pela 

respiração). 

Os autores relataram que este modelo desenvolvido é muito flexível, por isso é fácil de 

acrescentar ou retirar parâmetros. Os resultados da modelagem com este método mostraram que 

o uso de modelos de dinâmica de sistema pode fornecer informações importantes às autoridades 

para que estas possam decidir bem qual o melhor tipo de tratamento a ser utilizado em cada 

caso. Quanto ao fósforo, os autores concluíram que o tempo de  permanência do líquido nas 

lagoas foi essencial para a redução do fósforo por sedimentação. 
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• Zanotelli (2002) criou um modelo matemático através de equações ordinárias para 

avaliar a remoção de nutrientes nos sistemas de lagoas facultativas e de aguapés para tratamento 

de dejetos de suínos. Foram usadas quatro lagoas, em escala piloto, simulando o tratamento 

realizado pela lagoa facultativa, com diferente número de chicanas. A primeira lagoa sem 

chicana, a segunda contendo 1 chicana, a terceira com 2 chicanas e a quarta com 4 chicanas. 

Essas lagoas eram abastecidas com efluente de uma lagoa anaeróbia. A modelagem do Fósforo 

total foi realizada através de simulações numéricas, considerando a influência exercida pela 

temperatura na eficiência de remoção, através do modelo de equação diferencial ordinária. Para 

a primeira lagoa piloto, o modelo matemático do fósforo total tem a forma de uma equação 

diferencial ordinária: 

𝑑ρ1 𝑄 𝑄 = ρ  − ρ 
   

− 𝑘 θ(𝑇−20)ρ1 (eq. 7) 

𝑑𝑡 𝑉1 0 𝑉1 1 1 

 

Na lagoa piloto 2, o modelo do Fósforo total consiste de duas equações diferenciais 

ordinárias com a seguinte forma: 

𝑑ρ1 𝑄 𝑄 = ρ  − ρ 
   − 𝑘 θ(𝑇−20)

ρ1 

𝑑𝑡 𝑉1 0 𝑉1 1 1 

𝑑ρ2 𝑄 𝑄 = ρ  − ρ 
   

 
− 𝑘 θ(𝑇−20)ρ2 (eq. 8) 

𝑑𝑡 𝑉2 1 𝑉2 2 2 

 

Para a lagoa piloto 3, o modelo consiste de três equações diferenciais ordinárias na 

forma: 

𝑑ρ1 𝑄 𝑄 = ρ  − ρ 
   − 𝑘 θ(𝑇−20)

ρ1 

𝑑𝑡 𝑉1 0 𝑉1 1 1 

𝑑ρ2 𝑄 𝑄 = ρ  − ρ 
   

 
− 𝑘 θ

(𝑇−20)
ρ2 

𝑑𝑡 𝑉2 1 𝑉2 2 2 

𝑑ρ3 𝑄 𝑄 = ρ  − ρ 
   

 
− 𝑘 θ(𝑇−20)ρ3 (eq. 9) 

𝑑𝑡 𝑉3 2 𝑉3 3 3 

 

O modelo da lagoa piloto 4 é composto por cinco equações diferenciais ordinárias, 

com a seguinte forma: 

 

𝑑ρ1 𝑄 𝑄 = ρ  − ρ 
   − 𝑘 θ(𝑇−20)

ρ1 
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𝑑𝑡 𝑉1 0 𝑉1 1 1 

𝑑ρ2 𝑄 𝑄 = ρ  − ρ 
   

 
− 𝑘 θ

(𝑇−20)
ρ2 

𝑑𝑡 𝑉2 1 𝑉2 2 2 

𝑑ρ3 𝑄 𝑄 = ρ  − ρ 
   

 
− 𝑘 θ

(𝑇−20)
ρ3 

𝑑𝑡 𝑉3 2 𝑉3 3 3 
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𝑑ρ4 𝑄 𝑄 = ρ  − ρ 

   

 
− 𝑘 θ(𝑇−20)ρ4 (eq. 10) 

𝑑𝑡 𝑉4 3 𝑉4 4 4 

𝑑ρ5 𝑄 𝑄 = ρ  − ρ 
   

 
− 𝑘 θ(𝑇−20)ρ5 (eq. 11) 

𝑑𝑡 𝑉5 4 𝑉5 5 5 

 

O autor relatou que a modelagem matemática do processo de tratamento de lagoas 

facultativas com chicanas apresentou resultados satisfatórios na remoção diária de nutrientes de 

dejetos de suínos. As simulações efetuadas mostraram que o desempenho da lagoa pode ser 

modelado através de sistema de equações diferenciais ordinárias. 

A modelagem matemática pode ser muito útil para otimização de lagoas de polimento, 

de particular interesse para verificar a influência de alguns parâmetros sobre a remoção do 

fósforo, bem como para que se possam prever as possíveis formas de fósforo que precipita nas 

lagoas. 
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4.0 MATERIAL E MÉTODOS 

 
 

4.1 Local de realização do experimento 

 
 

O presente trabalho foi realizado na Estação Experimental de Tratamento Biológico de 

Esgotos Sanitários (EXTRABES), localizada no bairro do Catolé em Campina Grande-PB, sob 

coordenadas geográficas de 7° 14' 21.8"S 35° 53' 04.0"W e altitude de 512 metros. A Figura 3 

mostra a localização da estação experimental. O laboratório pertence à Universidade Estadual 

da Paraíba (UEPB) e a Universidade Federal de Campina Grande (UFCG). 

Figura 3: Localização da Estação Experimental de Tratamento Biológico de Esgotos Sanitários 

(EXTRABES). 

Fonte: Autor (2020) 

 

Segundo Instituto Nacional de Pesquisas Espaciais (INPE), o município de Campina 

Grande-PB está incluído na área geográfica de abrangência do clima semiárido brasileiro, onde 

o verão é longo, quente e de céu quase sem nuvens; o inverno é curto, com precipitação e de 

céu encoberto. Ao longo do ano, em geral a temperatura varia de 20 °C a 32 °C e raramente é 

inferior a 17 °C ou superior a 34 °C. 

4.2 Descrição do sistema experimental 

 
 

O esgoto utilizado na pesquisa foi o esgoto doméstico do município de Campina Grande, 

que era coletado no interceptor leste, que passa nas dependências da EXTRABES, proveniente 

da rede coletora da Companhia de águas e esgotos do Estado da Paraíba (CAGEPA). Ao ser 

bombeado, este seguia para um tanque de armazenamento que garantia alimentação ininterrupta 

do reator UASB, através do bombeamento contínuo realizado por uma eletrobomba d’água 

(máquina de lavar 220v). 
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O reator UASB (Figura 4A) foi construído com fibra de vidro e apresenta formato 

geométrico cilíndrico, suas características estão detalhadas na Tabela 4. O mesmo já se 

encontrava em operação na estação experimental onde foi realizado o estudo. 

 
Tabela 4: Características do reator UASB 

 Características  Magnitude  

Altura do reator (m) 1,7 

Volume (m3) 2,5 

Vazão máxima (m3.d-1) 10 

  Tempo de detenção hidráulica (h)  6  

 
O efluente do reator UASB era armazenado em um tanque de fibra de vidro com 

capacidade de 1m³, conforme mostra a Figura 4B. Através de uma bomba (modelo ECCO 300W 

ANAUGER) o efluente alimentava de forma descontínua quatro lagoas de polimento, 

apresentadas na Figura 4C. 

 

Figura 4: Foto do aparato experimental (a) reator UASB; (b) tanque de armazenamento do 
efluente UASB (c) lagoas de polimento operando em batelada sequencial 

 

Fonte: Autor (2020) 

 B 

C 
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As lagoas de polimento foram projetadas em escala piloto, com diferentes profundidades 

(0,2, 0,4, 0,6 e 1,0 m), respectivamente, L1, L2, L3 e L4, com diâmetro de 0,5m e volumes de 

(40, 80, 120 e 240L), o material de confecção das lagoas foi fibra de vidro e estas foram 

operadas em regime de bateladas sequenciais. Para uniformizar o conteúdo da fase líquida e 

para evitar a flotação de algas, a superfície das lagoas era agitada suavemente por uma palheta 

de 1 cm de largura, acionada por um motor com rotação de 10 rpm. O descarte das lagoas era 

realizado por gravidade. Para melhor visualização do sistema experimental a Figura 5 apresenta 

um esquema detalhado. 

 
Figura 5: Esquema do sistema experimental de tratamento 

 

Fonte: Autor (2020) 
 

Legenda: 

(1) Entrada do esgoto bruto; 

(2) Reator UASB; 

(3) Tanque de armazenamento do efluente UASB; 

(4) Bomba; 

(5) Lagoa com profundidade de 0,2 m e volume de 40L; 

(6) Lagoa com profundidade de 0,4m e volume de 80L; 
(7) Lagoa com profundidade de 0,6m e volume de 120L; 
(8) Lagoa com profundidade de 1m e volume de 240L; 

(9) Agitador: largura 1m e rotação de 6 rpm; 

(10) Descarte do efluente. 
 

 

4.3 Avaliação do sistema de tratamento 

 
 

O monitoramento do sistema foi realizado considerando um período sazonal. A primeira 

etapa foi realizada durante oito meses em período de verão (outubro de 2018 a maio de 2019). 

Por outro lado, a segunda amostragem foi realizada por três meses no período de inverno (junho 

de 2019 a agosto de 2019). 
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O horário de coleta das amostras foi fixado às 9 horas para ambas as condições. A 

princípio para melhor acompanhamento do comportamento das lagoas ao longo da batelada,  as 

análises eram realizadas diariamente. Após três meses de monitoramento a periodicidade das 

análises foi reduzida para três vezes por semana. 

Foram realizadas análises de parâmetros físico-químicos do afluente (esgoto bruto), do 

efluente do reator UASB, e das lagoas de polimento. As metodologias utilizadas seguiram os 

procedimentos descritos no Standard Methods for Examination of Water e Wastewater (APHA, 

2012), exceto para a alcalinidade total que foi realizada de acordo com o método de Kapp 

descrito por Buchauer (1998), e o oxigênio dissolvido e temperatura que foram medidos via 

respirômetria, utilizando para tanto o respirômetro Beluga versão S3.2. Mais detalhes sobre o 

princípio e funcionamento do respirômetro podem ser encontrados em Catunda e Van Haandel 

(2013) e Silva Filho (2015). Os parâmetros analisados, bem como os métodos utilizados para 

avaliação do sistema são apresentados na Tabela 5. 

 
Tabela 5: Parâmetros analisados durante avaliação do sistema 

Parâmetro Método de análise Referência 

Temperatura Respirômetro - 

Oxigênio Dissolvido Respirômetro - 

*DQO Titulométrico, método da 

Refluxação fechada. 

5220 C. / APHA et al., 

(2012) 

*pH Potênciometrico 4500 / APHA et al., (2012) 

Ortofosfato Ácido ascórbico  

Amônia Semi-MicroKjeldahl 4500-NH3 / APHA et al., 

(2012) 

Alcalinidade Kapp BUCHAUER (1998) 

Sólidos Totais Gravimétrico 2540 D / APHA et al., 

(2012) 

*DQO-Demanda química de oxigênio; *pH- Potencial Hidrogeniônico 

 

 

As medições de oxigênio dissolvido foram realizadas na superfície de cada lagoa, 

sempre ao meio dia já que neste horário a energia utilizada para fotossíntese é suprida pela 

radiação solar mais intensa. 

Quanto ao parâmetro fósforo, inicialmente eram realizadas análises de fósforo total e de 

ortofosfato, no entanto, observou-se que não havia diferença significativa entre essas 



45 
 

 

concentrações. Isso se deve ao fato de que em efluentes bem estabilizados, o ortofosfato torna-

se a forma predominante do fósforo (LOURES et al., 2006). Por este motivo, optou-se por 

continuar com análises apenas do ortofosfato, já que é um método mais simples de ser realizado. 

A avaliação da remoção do fósforo nas lagoas foi feita observando a influência de alguns 

fatores, como o aumento do pH, a profundidade das lagoas e do tempo de detenção hidráulica. 

O tempo de operação de cada lagoa foi determinado pela concentração residual de 

ortofosfato presente no efluente. O final da batelada ocorreu quando o ortofosfato nas lagoas 

atingia valores próximos a 1 mgP.L-1. Essa concentração foi definida com base nos padrões de 

lançamento estabelecidos pela legislação de alguns estados brasileiros, conforme descrito no 

item 3.3.1, uma vez que a legislação Federal (resolução CONAMA nº 430) não especifica o 

limite máximo para lançamento de fósforo. 

O total de bateladas das lagoas foram as seguintes: 

• L1: 45 bateladas no período de verão e 11 bateladas no período de inverno; 

• L2: 30 bateladas no período de verão e 5 bateladas no período de inverno; 

• L3: 10 bateladas no período de verão e 3 bateladas no período de inverno; 

• L4: 8 bateladas no período de verão e 3 bateladas no período de inverno. 

 

4.4 Tratamento Estatístico dos Dados 

 
 

Para a sistematização dos resultados do sistema de tratamento e a análise da eficiência 

das lagoas de polimento na remoção de fósforo foi utilizada a estatística descritiva básica, com 

desvio padrão, valores máximos e mínimos, bem como, foi gerado os gráficos para melhor 

visualização utilizando as planilhas eletrônicas do EXCEL. 

 

4.5 Modelo de equilíbrio termodinâmico para precipitação do Fosfato 

 

O modelo matemático aqui apresentado representa uma simples ferramenta de simulação, 

pela qual foi estimada a forma na qual o sal de fosfato precipita em lagoas de polimento. A 

modelagem foi realizada através de equações, considerando as possíveis formas de sais de 

fosfato encontrado em esgoto doméstico, bem como, foi avaliado a influência exercida por 

alguns parâmetros, especificamente o pH e a profundidade das lagoas, sobre precipitação do 

fósforo. 
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Como visto, o ortofosfato é a forma predominante de fósforo em esgotos. Este admite as 

seguintes formas dependendo do pH da fase líquida: PO4
3- (fosfato), H2PO4

- 

(dihidrogenofosfato), HPO 2- (hidrogenofosfato), H PO (ácido fosfórico). As equações de 

equilíbrios entre essas formas são: 

 
H3PO4 ↔ H2PO4

- + H+[(H2PO4
-)( H+)]/ H3PO4= K1[H3PO4]= [H2PO4

- ][ H+]/k1 (eq.12) 

H2PO4
- ↔ HPO4-2 + H+[(HPO4-2)( H+)]/ H2PO4

-=k2[H2PO4
-]= [HPO4-2] [H+]/k2 (eq.13) 

HPO4-2 ↔ PO4
3 - + H+[(PO4-3)( H+)]/ HPO4-2 =k3[HPO4-2]= [PO4-3][H+]/k3 (eq.14) 

Sendo: K1, K2 e K3 constantes de dissociação. Essas constantes de acordo com Alongi e Shields 

(2010) são fundamentais para a compreensão de reações químicas. Os valores das constantes 

revelam o estado de desprotonação de uma molécula em um solvente especifico. 

Foram utilizadas as seguintes constantes de dissociação a 25 ºC: 

pK1= 2,23 , logo K1 = 10−pK 1 = 0,00468 

pK2= 7,21 , logo K2 = 10−pK 2 = 6,2x10−8 

 
pK3= 12,32, logoK3 = 10−pK 3 = 4,8x10−13. 

 
De posse das equações 12, 13 e 14, calculou-se a concentração total de todas as espécies de 

ortofosfato com a seguinte equação: 

Ct = [H3PO4] + [H2PO4
-] + [HPO4

2-] + [PO4
3-] (eq.15) 

Ou 

Ct= [PO4
3 -](1+ [H+]/k3 + [H+]²/k2k3 + [H+]³/k1.K2.K3 (eq.16) 

 
A equação 16 pode ser reescrita diretamente na forma de PO4

3 -, logo: 

 
[PO4

3 -]= Ct / (1+ [H+]/k3 + [H+]²/k2k3 + [H+]³/k1.K2.K3) (eq.17) 

 
A partir da equação 17, foi calculada a concentração de quatro formas de sais de fosfato de 

cálcio em função do pH para os valores das constantes de solubilidade termodinâmica (Kps)  da 

Tabela 1. Adotou-se uma concentração de 1 mmol.L-1 de cálcio, isto é, uma água 

moderadamente dura, como é o caso do esgoto de Campina Grande. 

 
• Para o fosfato de Octacálcio: [Ca + 2] 4 [PO4-3] 3 [H +] = 10-48 

• Para o hidroxiapatita: [Ca + 2] 5 [PO4-3] 3 [OH -] = 10-58.5 
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• Para o Fosfato tricálcico amorfo: [Ca + 2] 3 [PO4-3] 2 = 10-25.2 

• Para o Fosfato DicálcicoDi-hidratado: [Ca + 2] 2 [PO4-3] [H+ ] = 10-25.2 

 

Após os cálculos das concentrações das formas de fosfatos de cálcio, foi plotado um 

diagrama de solubilidade para estes sais em função do pH (Figura 6). Foi definida uma faixa de 

pH alcalino, ou seja, variando de 8 á 12. 

 
Figura 6: Diagrama da solubilidade para quatro minerais fosfatados em relação ao pH. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

Fonte: Autor (2020) 

 

 

Desta forma pode-se comparar os dados experimentais de fósforo obtidos nesta pesquisa 

com as curvas do diagrama de solubilidade teórico da Figura 6 e com isso, determinar qual o 

sal de fosfato que precipitou nas lagoas de polimento. Antecipa-se que a solubilidade destes 

sais nas lagoas pode ser muito maior que a solubilidade termodinâmica da Figura 6, 

especificamente devido o efluente da lagoa de polimento conter concentrações de material 

orgânico (CAPRI e MARAIS, 1974). 
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Legenda: 

ACP- Fosfato tricálcico amorfo; 

OCP- fosfato de Octacálcio 

HA- hidroxiapatita; 

DCPD- Fosfato DicálcicoDi-hidratado; 
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5.0 RESULTADOS E DISCUSSÕES 

 
Os resultados serão apresentados em duas etapas, onde na primeira será realizada uma 

caracterização do esgoto bruto, efluente do reator UASB e dos efluentes das lagoas de 

polimento após o encerramento das bateladas, e na segunda etapa será observado 

detalhadamente o comportamento do fósforo nas lagoas de polimento no decorrer das bateladas, 

a fim de verificar a influência do pH e de outros fatores sobre a sua remoção, como também 

definir qual a forma de fosfato que precipitou nas lagoas de polimento. 

 
5.1. Primeira etapa: Caracterização do sistema de tratamento 

Temperatura 

Em virtude das características inerentes da região semiárida do Nordeste Brasileiro, 

onde se localiza a estação experimental na qual realizou-se os experimentos (EXTRABES), os 

períodos do ano não são divididos em ciclos bem delimitados e característicos (primavera, 

verão, outono e inverno), mas divididos em dois períodos distintos: um chuvoso e outro de 

estiagem, visto que não se observam mudanças relevantes de temperatura e de outras  variáveis 

meteorológicas ao longo do ano. 

Fatores ambientais como temperatura externa e a radiação solar (insolação) nas lagoas de 

polimento são os dois fatores que mais influenciam na velocidade da fotossíntese, a qual 

desempenha papel extremamente importante para o bom funcionamento das lagoas de 

polimento no tratamento do efluente. 

As temperaturas do líquido nas lagoas variaram entre 20°C e 31°C, conforme pode-se 

observar na Tabela 6 onde apresentam-se temperaturas médias das bateladas. Mesmo no 

período de inverno, as temperaturas se mantiveram acima de 20°C. O autor Medri (1997) 

considera que temperaturas superiores a 20°C são as mais indicadas para o bom funcionamento 

dos processos que ocorrem nas lagoas. Segundo Jordão e Pessoa (2011), a velocidade de 

decomposição do esgoto aumenta com a temperatura, sendo a faixa ideal para a atividade 

biológica de 25°C a 35°C. 

As temperaturas dos efluentes das lagoas mantiveram-se dentro dos padrões de lançamento 

de efluentes líquidos (temperatura inferior a 40ºC) preconizado pela resolução federal 

CONAMA n° 430/2011. 
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Tabela 6: Temperaturas máximas e mínimas do líquido nas lagoas de polimento 
 

 Temperatura (°C) L1 L2 L3 L4 

V
er

ã
o

 

Máxima 31 30 29 27 

Mínima 24 23 23 22 

 Temperatura (°C) L1 L2 L3 L4 

In
v
er

n
o

 

Máxima 27 25 25 24 

Mínima 22 21 20 20 

 
Oxigênio dissolvido 

Acerca dos dados de oxigênio dissolvido na Figura 7 é apresentada a concentração média 

de oxigênio dissolvido em relação ao tempo de batelada, para todas as lagoas no período de 

verão e na Figura 8 para o período de inverno. Observa-se que o aumento da concentração de 

OD no líquido ocorreu rapidamente no período de verão, onde as lagoas rasas atingiram valores 

de supersaturação em poucos dias (OD > 10 mg.L-1) já nas lagoas mais profundas, como é o 

caso da L4=1m, esse aumento foi mais lento principalmente no período de inverno. 

Este comportamento é justificado pelo fato das lagoas mais rasas possibilitarem a 

penetração da energia luminosa na maior parte da coluna d’água, intensificando assim a 

atividade fotossintética e consequente geração de oxigênio. 

Figura 7: Comportamento do oxigênio dissolvido no decorrer da batelada para as lagoas com 

diferentes profundidades no período de verão. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Fonte: Autor (2020) 
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Figura 8: Comportamento do oxigênio dissolvido no decorrer da batelada para as lagoas com 

diferentes profundidades no período de inverno. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Autor (2020) 

 

Nota-se ainda que mesmo no período de inverno que resulta em menos fotossíntese, as 

lagoas conseguiram alcançar elevadas concentrações de OD. Isto é consequência do pré- 

tratamento eficiente realizado no reator UASB, onde foi reduzido em grande parcela a 

concentração de matéria orgânica. Logo, pressupõe-se que o efluente encaminhado para as 

lagoas de polimento foi mais clarificado, ou seja, possuía baixa concentração de matéria 

orgânica, portanto o OD utilizado para oxidação deste material remanescente foi bem menor do 

que a concentração produzida pela fotossíntese. 

Verificou-se que a atividade fotossintética nas lagoas foi intensa, resultado da elevada 

radiação solar da região em que as lagoas foram implantadas. Por este motivo, os efluentes das 

lagoas apresentaram níveis elevados de OD. Esse comportamento também foi observado por 

Martins (2012) em análise de lagoas de polimento da ETE Rio Formoso, onde foram 

encontrados valores médios de 5,0 mg.L-1 de OD, atingindo valores máximos de até 16 mg 

OD.L-1 nas superfícies das lagoas, corroborando portanto, com os resultados apresentados na 

presente pesquisa. 

Nota-se que todas as lagoas prevaleceram com condições aeróbias nos períodos 

monitorados. Esse é um fator de grande relevância, visto que, quando se tem elevado nível de 

oxigênio dissolvido no meio, predominam-se formas de sulfeto (íon sulfeto e bissulfeto) que 

não causam maus odores (OLIVEIRA et al., 2016). Esse é um fator extremamente importante, 

pois torna-se mais aceitável operar essas lagoas de polimento perto de regiões urbanas, 

diferentemente de sistemas que utilizam lagoas de estabilização convencional, estas liberam 
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Sulfeto de hidrogênio (H2S) para atmosfera, causando intensos e insuportáveis odores, 

contribuindo para o repudio da população circunvizinhas sobre esse tipo de tratamento 

(HAANDEL e VAN DER LUBBE, 2019). 

Na Tabela 7 se apresentam os valores médios dos parâmetros: Demanda Química de 

Oxigênio (DQO), Sólidos Suspensos Totais (SST), Amônia, Ortofosfato, pH e alcalinidade, do 

esgoto bruto, do efluente do reator UASB e das diferentes lagoas de polimento quando 

encerradas as bateladas, para ambos períodos monitorados. 

 

Tabela 7: Médias e desvios padrões dos parâmetros monitorados do esgoto bruto, efluente do 
UASB e das lagoas de polimento quando encerradas as bateladas. 

 

Período de verão 

 EB 

 𝒙 ± 𝝈 
UASB 

 𝒙 ± 𝝈 
L1 -5 dias 

 𝒙 ± 𝝈 
L2 -8dias 

 𝒙 ± 𝝈 
L3- 16 dias 

 𝒙 ± 𝝈 
L4 -30 dias 

 𝒙 ± 𝝈 

DQO (mg.L-1) 556±41 161±24 282±42 176±37 123±29 82±16 

SST (mg.L-1) 291±47 109±11 220±36 190±32 173±24 136±18 

N. amoniacal 
(mg.L-1) 

56±9 61±9 0,0±0,2 0,0±0,2 0,0±0,2 0,0±0,3 

Ortofosfato 
(mg.L-1) 

6,5±1,5 8,3±0,5 0,4±0,7 0,8±1 1±1 2,3±1 

Ph 7,30±0,2 7,3±0,1 11±0,4 9,7±0,2 9,5±0,2 8,8±0,2 

Alcalinidade 

(mg CaCO3.L-1) 

369±47 438±32 122±24 142±23 185±21 208±21 

 

Período de inverno 

 EB 

 𝒙 ± 𝝈 
UASB 

 𝒙 ± 𝝈 
L1 -8 dias 

 𝒙 ± 𝝈 
L2-16dias 

 𝒙 ± 𝝈 
L3- 30 dias 

 𝒙 ± 𝝈 
L4 -30 dias 

 𝒙 ± 𝝈 

DQO (mg.L-1) 515 ±39 140±21 230±38 154±34 97±26 67±26 

SST (mg.L-1) 225±30 83±12 247±23 168±22 138±18 78±15 

N. amoniacal 
(mg N-NH4

+.L-1) 
48±7 30±7 0±0,1 0±0,1 0±0,1 0±0,2 

Ortofosfato 
(mg.L-1) 

6,9±1 7,9±1 0,4±0,5 1±0,6 1,9±0,4 2,6±0,5 

pH 7,2±0,2 7,5±0,1 10,2±0,6 9,5±0,6 9,1±0,4 8,5±0,2 

Alcalinidade 

(mg CaCO3.L-1) 

361±38 512±31 176±22 218±20 227±20 263±19 

Fonte: Autor (2020) 

 

Demanda química de Oxigênio – DQO 

Observa-se na Tabela 7 que as concentrações de DQO no esgoto bruto afluente ao reator 

UASB foram em média 556 mg.L-1 no período de verão e 515 mg.L-1 no período de inverno. 
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Estes valores estão dentro da faixa de concentração típica de esgotos domésticos (400 a 800 

mg.L-1) reportada por Von Sperling (2005). 

O reator UASB no período de verão apresentou remoção média de DQO de 71% e no 

inverno de 73%, ambos os períodos estão de acordo com as concentrações previstas por Van 

Haandel e Lettinga (1994), onde é esperada eficiência de remoção do material orgânico no 

intervalo de 55 a 75% em sistemas anaeróbios. 

As lagoas de polimentos, com exceção da L1 e L2, apresentaram diminuição das 

concentrações de DQO tanto no período de verão quanto no inverno. Essa tendência de aumento 

da DQO nas lagoas mais rasas deve ser atribuída principalmente a produção de algas pela 

fotossíntese. Contudo, as demais lagoas mantiveram estabilidade de remoção no decorrer de 

todas as bateladas, nestes casos, apesar de também haver produção de material orgânico devido 

a fotossíntese, ocorreu a redução de DQO devido a provável floculação natural e sedimentação 

das algas para o fundo das lagoas. 

Os resultados mostraram que a remoção da DQO foi mais significativa nas  lagoas mais 

profundas (L3 e L4) e que consequentemente tiveram maior TDH. A L4 obteve melhor 

desempenho nesta remoção, apresentando efluente com concentração média de 87 mg DQO.L-

1 no período de verão e 67 mg DQO.L-1 no período de inverno. Cavalcanti et al., (2001) sugerem 

que as concentrações de DQO total em efluentes de lagoas de polimento dificilmente alcançam 

valores iguais ou abaixo de 60 mg.L-1. Os dados observados  no presente estudo corroboram 

com o afirmado pelos autores supracitados. 

É importante destacar que devido às lagoas de polimento receberem um afluente com 

uma carga orgânica pequena, o seu papel principal deixa de ser estabilização de matéria 

orgânica e passa a ser a remoção de nutrientes e patógenos. 

Quanto ao padrão de lançamento da DQO, a legislação federal CONAMA nº 430/2011 

não estabelece um valor teto a ser cumprido, aumentando a autonomia dos estados e 

possibilitando que estes adotem padrões que se adequem mais ao seu contexto ambiental e 

econômico. 

 
Sólidos Suspensos Totais – SST 

 
 

Com relação aos sólidos suspensos totais, o reator UASB proporcionou 63% de remoção 

em ambos os períodos monitorados. Essa remoção contribuiu para a redução da turbidez do 

afluente das lagoas aumentando a transparência do esgoto digerido, 
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proporcionando, portanto a penetração da radiação solar no perfil das lagoas e estimulando a 

intensificação da atividade fotossintética. 

Quanto às lagoas de polimento, estas apresentaram eficiência de remoção negativa, 

resultante da biomassa algal presente no líquido que geraram partículas sólidas, aumentando a 

concentração total. Ao se comparar os dados de SST com a DQO, é possível observar que os 

comportamentos se assemelham (ambos vão sendo reduzidos com o aumento da profundidade 

das lagoas e consequente aumento no tempo de permanência do líquido), demonstrando 

correlação entre ambos. 

Pontes et al., (2017) encontraram comportamento semelhante em lagoas de polimento 

operando com alimentação em fluxo contínuo e em batelada, onde a concentração de sólidos 

totais presentes nas lagoas foi acima do encontrado no esgoto bruto e no efluente do reator 

UASB, tendo, portanto, eficiências negativas. Possmoser-Nascimento et al., (2014) obtiveram 

em um estudo sobre lagoas de maturação rasas tratando efluente de reator UASB, pobre 

desempenho na remoção de sólidos, os autores justificaram que esse comportamento ocorreu 

devido o aumento das algas na superfície das lagoas. 

Ressalta-se que dependendo da destinação final deste efluente, pode haver necessidade 

de acrescentar uma complementação no tratamento para se obter melhores remoções deste 

constituinte. Uma opção de redução da matéria orgânica e dos sólidos totais é a utilização de 

filtro de rochas após as lagoas de polimento. Esses filtros possibilitam obter um efluente mais 

clarificado e de forma natural. 

Assim como o parâmetro DQO, não existe uma concentração limite de lançamento dos 

SST na legislação federal. 

 
Potencial Hidrogeniônico – pH 

 
 

Conforme se observa na Tabela 7, no encerramento das bateladas as lagoas de 

polimento, com exceção da mais profunda L4 (1 metro), atingiram valores de pH elevados, na 

faixa de 9-10. O aumento do pH ocorreu devido a intensa atividade fotossintética nas lagoas, 

onde a demanda de CO2 pelas algas foi maior do que a sua produção pela respiração bacteriana. 

A remoção do CO2 reduz a acidez em 2 meq.mmol-1, consequentemente acarreta a elevação do 

pH (CAVALCANTI et al., 2001). 

Para Konig et al., (1996), a intensidade da atividade fotossintética das algas é bastante 

dependente da temperatura e da disponibilidade de luz solar, influenciando diretamente no pH 

e nos níveis de OD do efluente de lagoas. 
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A obtenção de pH suficientemente altos nas lagoas de polimento, em ambos períodos 

monitorados, foi o fator crucial que proporcionou uma elevada remoção de nutrientes (amônia 

por dessorção e fosfato por precipitação). A remoção de fosfato em relação ao aumento do pH 

será discutida detalhadamente na seção 5.2. 

Apesar do pH elevado obtido nas lagoas proporcionar algumas vantagens no tratamento 

do efluente, estas não atendem ao limite especificado pela resolução CONAMA nº 430/2011, 

que estabelece faixa de pH entre 5 e 9. Portanto, se o objetivo final do efluente for o lançamento 

em corpos aquáticos, é necessário a busca por alternativas que visem reduzir este pH. 

 
Nitrogênio amoniacal 

 
 

O elevado valor de pH juntamente com o da temperatura favorece a desprotonação da 

amônia ionizada (NH4
+) para amônia livre (NH3), que em seguida é transferida à atmosfera 

(ERICKSON, 1985). Adicionalmente, nas lagoas de polimento, o desprendimento de bolhas de 

oxigênio da fase líquida supersaturada pode acelerar o desprendimento de NH3 (VAN 

HAANDEL & LETTINGA, 1994). 

Desta maneira, nota-se que em todas as lagoas, ocorreu a dessorção completa da amônia, 

mesmo quando não foi possível atingir valores de pH acima de 9, como no caso da L4. 

Aparentemente não houve uma relação direta das eficiências de dessorção com a pluviosidade, 

tendo em vista que também ocorreu 100% de remoção de amônia nos meses mais chuvosos 

monitorados. No entanto, é importante enfatizar que no período de inverno o tempo de 

permanência do líquido nas lagoas foi bem maior, quase que o dobro de dias em relação ao 

período de verão. Esse comportamento pode ser melhor visualizado nas Figuras 9 e 10. 
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Figura 9: Comportamento da concentração de amônia em função do tempo para lagoas com 

diferentes profundidades durante o período de verão. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Autor (2020) 

 

Figura 10: Comportamento da concentração de amônia em função do tempo para lagoas com 

diferentes profundidades durante o período de inverno. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Fonte: Autor (2020) 

 

 
Este desempenho também foi visto por alguns autores, a exemplo de Sousa (2015) que 

através do estudo de lagoas de polimento obteve remoções eficientes de nitrogênio amoniacal, 

atingindo concentrações finais de 2,02 mg/L e 3,78 mg/L, respectivamente para lagoas com 

0,18 metros de profundidade, o autor mencionou que a explicação mais plausível para dessorção 

da amônia livre através da área superficial das lagoas foi o alto valor do pH encontrado. 
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O efluente das quatro lagoas de polimento atendeu ao padrão exigido para o lançamento 

em corpos de água (CONAMA, 430/2011), no qual estabelece um limite máximo de nitrogênio 

amoniacal de 20 mg.L-1. 

 
Alcalinidade 

 
 

A respeito da alcalinidade total, a concentração média do esgoto bruto foi de 369 mg 

CaCO3.L
-1 no verão e 361 mgCaCO3.L

-1 no inverno. A alcalinidade do esgoto em boa 

aproximação é a alcalinidade da água no qual gerou o esgoto acrescida da concentração de 

amônia (VAN HAANDEL e VAN DER LUBBE, 2019). 

Observa-se que após o tratamento no reator UASB esta concentração de alcalinidade 

sofreu aumento, mantendo uma média de 438 mg CaCO3.L
-1 no verão e 512 CaCO3.L

-1 no 

inverno. Já em relação às lagoas, nota-se uma tendência de decaimento desta concentração, 

quanto mais rasa menor o valor da alcalinidade total. 

Em geral esse comportamento atendeu as expectativas embasadas na literatura, 

apresentada no item 3.6, onde teoricamente a alcalinidade é reduzida devido ao processo de 

remoção de amônia por dessorção. A dessorção da amônia equivale a adição de um ácido forte, 

onde 1 meq.mmol-1 de alcalinidade é reduzido por mmol de amônia desprendida para atmosfera. 

Outro fator que afeta a redução da alcalinidade é a precipitação do carbonato de cálcio. Quando 

o pH da lagoa é elevado (característica encontrada nas lagoas de polimento), a precipitação de 

1mol CaCO3 reduz 2 meq.mmol-1 de alcalinidade (CAVALCANTI et al., 2001). Esses 

resultados se repetiram em estudos realizados por Souza (2015), Andrade (2012) e Moreira 

(2005). 

 
5.2. Segunda etapa: Precipitação do fósforo nas lagoas 

 
 

De acordo com a literatura, obter pH alcalino é uma condição essencial para formar 

precipitados de fósforo com compostos de cálcio e magnésio. Valores altos de pH associados a 

altos níveis de Ca podem induzir potencialmente a co-precipitação de fosfato de cálcio, 

especialmente em efluentes de pH alcalino (OTSUKI e WETZEL, 1972). Níveis altos de pH  e 

períodos de reação mais longos, podem ser necessários para formar um mineral Ca-fosfato mais 

estável, que não se dissolve facilmente (MARTÍ et al., 2010; SONG et al., 2011; YE et al., 

2010). 
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Van Haandel e Lettinga (1994), relatam que remoções significativas de fósforo podem 

ocorrer através da precipitação dos fosfatos em condições de pH acima de 9, em lagoas 

especialmente rasas, onde a remoção de fósforo pode aproximar-se de 90%. 

Nas Figuras 11 e 12 foram plotados, respectivamente, os valores médios do pH e da 

concentração de fosfato nas lagoas em função do tempo das bateladas para o período de verão 

e nas Figuras 13 e 14 para o inverno. 

 

Figura 11: Variação do pH em função do tempo para lagoas com diferentes profundidades 

durante o período de verão. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Autor (2020) 

 

 
Figura 12: Variação do ortofosfato em função do tempo para lagoas com diferentes 

profundidades para o período de verão. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Autor (2020) 

12 
L1 L2 L3 L4 

11 
 

10 
 

9 
 

8 
 

7 
 

 
 

5 

0 3 6 9 12 15 18 21 24 27 30 

Tempo (dias) 

9 
L1 L2 L3 L4 

8 

7 

6 

5 

4 

 

2 

 

0 

0 3 6 9 12 15 18 21 24 27 30 
Tempo: Dias 

p
H

 
O

rt
o

fo
sf

at
o

 (
m

g/
L)

 



58 
 

 

Figura 13: Variação do pH em função do tempo para lagoas com diferentes profundidades 

para o período de inverno 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Autor (2020) 

 
 

Figura 14: Variação do ortofosfato em função do tempo para lagoas com diferentes 

profundidades para o período de inverno. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Autor (2020) 

 
 

Comparando as Figuras 11 e 13 nota-se uma nítida diferença: o amento do pH é bem 
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solar quanto ao aumenta da temperatura. A temperatura mais alta no verão leva a aceleração do 

crescimento das algas, o que induz uma maior taxa de fotossíntese e aumento mais rápido do 

pH. 
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alcançado em 3, 6, 15 dias em L1, L2, L3 respectivamente, enquanto que no período de inverno 

(Figura 13) este valor é alcançado em L1, L2 e L3 em um tempo de 5, 15 e 30 dias 

respectivamente. Nota-se que o aumento do pH na lagoa de maior profundidade (L4) é mais 

lento, e embora esta lagoa tenha sido operada durante 30 dias, ainda assim, não alcançou valores 

de pH acima de 9, em ambos períodos analisados. 

Ao avaliar as Figuras 12 e 14 é possível observar que a concentração de fosfato diminuiu 

na medida em que o pH aumentava. Ao atingir pH aproximadamente 9, a concentração de P 

residual em todas as lagoas fica em torno de 2 mg.L-1, esta concentração de P fica ainda menor, 

cerca de 1 mg.L-1, quando as lagoas atingem valores de pH acima de 9,5. 

A lagoa mais rasa L1 (0,20m) por ser a que permite maior incidência dos raios solares em 

toda profundidade, foi altamente eficiente na remoção do fosfato, apresentando concentração 

abaixo de 1 mgP.L-1 em aproximadamente 4 dias no período de verão e 8 dias no período de 

inverno. 

A L2 (0,40m) apresentou comportamento semelhante a L1, mostrando-se capaz de obter um 

efluente com concentrações menores que 1 mgP.L-1 em 8 dias de operação da batelada no 

período de verão enquanto no período de inverno fora necessário o dobro de dias. 

Em relação a L3 (0,60m) apenas no verão foi possível obter concentração de fósforo de 1 

mgP.L-1 em aproximadamente 18 dias, já no período de inverno a menor concentração atingida 

foi de 1,9 mgP.L-1 

A respeito da lagoa de maior profundidade (L4), esta não apresentou efeitos significativos 

na remoção do fósforo, obtendo concentração residual mínima de 2,3 mg.L-1 no período de 

verão e de 3 mg.L-1 no período de inverno. Esse mau desempenho da L4 ocorreu devido as 

condições dentro da lagoa não serem favoráveis ao aumento mais intenso do pH, visto que a 

profundidade de 1 m não permitiu que a energia solar fosse aproveitada para fotossíntese na 

parte inferior da lagoa. Chega-se à conclusão de que a remoção biológica de fósforo não é 

factível em lagoas de polimento com profundidades maiores que 1 m. 

Diante dos dados experimentais aqui apresentados nota-se que é possível obter uma 

concentração muito baixa de fosfato em lagoa de polimento operadas em batelada sequencial 

(LPBS) (< 1 mgP.L-1), contudo, o tempo de permanência na lagoa é influenciado pelo clima e 

pela profundidade. O período é relativamente curto para lagoas rasas no verão. No inverno o 

tempo necessário é bem maior (em torno do dobro) para todas as profundidades. Para LPBS 

profundas (> 1 m) a remoçao de P se torna impraticável, visto que, o tempo de permanência  se 

torna excessivo. 
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A escolha da profundidade da lagoa de polimento é extremamente importante para a 

remoção ou não do fósforo presente. No semiárido Brasileiro uma alternativa seria o uso de 

lagoas profundas no verão para reter o fosfato e fazer o uso do efluente na agricultura. No 

inverno, caso houvesse bastante chuva possivelmente não se praticaria o reúso e o efluente final 

seria descarregado em águas superficiais. Neste caso se aplicaria uma profundidade pequena 

(0,2 e 0,4 m) para remover os nutrientes e, desta forma evitar o processo de eutrofização dos 

corpos aquáticos receptores do efluente. 

Uma variável que também deve ser levada em consideração para o emprego de lagoas 

de polimento é a área percapita. Esta área está relacionada com a profundidade das lagoas e 

com o tempo de detenção hidráulica. A área necessária para construção das lagoas de polimento 

pode ser calculada através da seguinte formulação (MARA et al., 1992; VON SPERLING, 

1996): 

 

𝐴 = 𝑇𝐷𝐻𝑥𝑄 𝐻 (eq.18) 

 

Em que: 

 
A= área requerida para LPBS (m². habitante-1) 

TDH = tempo de detenção hidráulica (dias) 

Q = vazão diária de efluente (m3. habitante.dia-1); 

H = profundidade da lagoa em m. 

 
A Tabela 8 abaixo apresenta o TDH observado no período de verão para que as lagoas com 

diferentes profundidades atingissem efluente com concentração de aproximadamente 1 mgP.L-

1 (eficiência de 90% de remoção do P) e 2 mgP.L (eficiência de  aproximadamente 80% de 

remoção do P, essa eficiência é normalmente encontrada em sistemas biológicos de tratamento 

de esgoto, como em lodo ativado). 

 
Tabela 8: Tempo de detenção hidráulica necessária para operação das LPBS  

Lagoa TDH - para 2mgP.L-1 TDH - para 1mgP.L-1 

L1 3 dias 4 dias 

L2 6 dias 8 dias 

L3 15 dias 18 dias 

L4 30 dias Estimado 40 dias 

Fonte: Autor (2020) 
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De posse destes valores de TDH, plotou-se na Figura 15 a área requerida para construção 

destas lagoas, admitindo-se a estimativa definida pela NBR 7229 – ABNT de 1993, em que a 

contribuição de efluente doméstico por pessoa/dia de uma casa de padrão baixo é de 100L. O 

cálculo para área no período com maior precipitação não foi realizado, tendo em vista que o 

TDH no inverno é bem mais elevado. Este aspecto deve ser considerado, visto que nem sempre 

será viável a utilização destas lagoas em regiões com clima frio. 

 
Figura 15: Área per capita requerida em relação a profundidade das lagoas para período de 

verão (per capita contribuição de 100 L/hab/d). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Autor (2020). 

 
Pode-se concluir ao verificar a Figura 15, que as lagoas de 0,2m e 0,4m de profundidade 

foram as que apresentaram menor demanda de área per capita, seja para obter um efluente com 

concentrações residuais de fósforo 1 mgP.L-1 ou 2 mgP.L-1. Nota-se ainda, que apenas a L4 

(1m) requer uma área maior que uma lagoa de estabilização convencional, que demanda uma 

área de 3m².hab-1(CAVALCANTI et al., 2001; VON SPERLING, 2002), sendo que nestas a 

remoção de nutrientes não é possível. 

A redução da área necessária para utilização de sistema que combina reator UASB + lagoas 

de polimento é de grande relevância, visto que sua aplicabilidade será mais viável quando 

comparada a sistemas convencionais. 

As vantagens da combinação de reator UASB + lagoas de polimento operadas em  batelada 

sequencial não ficam restritas apenas a redução de área para implantação. A partir dos dados 

discutidos nesta pesquisa, puderam-se observar outros benefícios relevantes do uso deste tipo 

de sistema comparado com o sistema de lagoas de estabilização convencional. Dentre esses 

benefícios, tem-se a solução de problemas gerados com fortes odores de lagoas 
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convencionais devido a presença de sulfeto. No sistema UASB + lagoa de polimento uma 

parcela do sulfeto é eliminada junto com o biogás como gás sulfídrico. A parcela de sulfeto que 

ainda permanece no efluente, é oxidado pelo oxigênio gerado no processo da fotossíntese nas 

lagoas de polimento. A solução deste problema possibilita construir as lagoas de polimento 

próximas a áreas urbanas, diminuindo os custos que seriam utilizados para extensão de 

emissários, onde normalmente é o componente mais caro do sistema de esgotamento sanitário 

(VAN HAANDEL e VAN DER LUBRE, 2019). 

Outro beneficio do sistema UASB + Lagoas de polimento se refere à qualidade higiênica do 

efluente tratado. As lagoas possibilitam uma introdução intensa de raios solares (devido às 

reduzidas profundidades e por receber um afluente clarificado), esses raios solares têm o 

potencial bactericida que inativa vírus e bactérias presentes no efluente. 

Por fim, uma vantagem considerável a respeito do sistema UASB + lagoa de polimento e 

não menos importante, se refere a possibilidade de reciclagem do fósforo visto que este é um 

recurso finito e extremamente importante para toda a biota na terra. Uma opção interessante de 

reutilização do fósforo precipitado nas lagoas de polimento é quando aplicado o lodo em áreas 

agrícolas, apresentando vantagens não só econômicas como também no ponto de vista 

ambiental. O fósforo precipitado pode ser recuperado e reutilizado nos ciclos de produção como 

fertilizantes ou também como aditivos de alimentos para animais. 

 
5.2.1 Modelagem – Identificação da espécie de fosfato precipitado 

 
Como já foi descrito no embasamento teórico, o fósforo pode precipitar de várias formas, 

com base nisto e de posse dos valores da concentração de fosfato e do pH procurou-se 

estabelecer qual o composto de fosfato de cálcio que precipitou nas LPBS, sabendo-se que a 

concentração de cálcio do efluente tratado é de 1mmol.L-1. 

Para tanto, plotou-se os valores experimentais da concentração de fosfato em função do pH 

para testes nas diferentes profundidades e para o período de verão (Figura 16) e de inverno 

(Figura 17). Em seguida, comparou-se os dados experimentais com as curvas da solubilidade 

termodinâmica de fosfato traçadas na Figura 6. 

Constatou-se que o comportamento dos dados experimentais se assemelha com as curvas 

de solubilidade teóricas, onde na medida em que o pH se torna mais alcalino, o fosfato de cálcio 

se torna cada vez mais insolúvel. Estes sais de fosfato apresentados possuem solubilidade 

termodinâmica menor que os valores obtidos experimentalmente. Todavia, quando se aumenta 

a constante de solubilidade do composto Hidroxiapatita de cálcio [Ca10(OH)²(PO4)
6 ] de 1x10-

58,5 para1x10-54os valores experimentais e teóricos exibem uma 
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boa correlação para todo ao conjunto de dados experimentais para qualquer uma das quatro 

profundidades das lagoas, seja no período de verão ou de inverno. No entanto, a necessidade de 

alterar o valor da constante de solubilidade, significa dizer que a precipitação de fosfato não foi 

completa: em vez de alcançar o valor termodinâmico de 10-58,5 a precipitação cessou quando a 

concentração de fosfato alcançou um valor que combina com uma constante aparente de 

solubilidade de 1x10-54. Isso mostra que o produto de solubilidade do fosfato na lagoa era maior 

no esgoto do que o valor termodinâmico teórico, para qualquer valor de pH. 

A maior solubilidade de fosfato em efluentes, especialmente os que contém material 

orgânico já foi observado por vários pesquisadores (CAPRI e MARAIS, 1974). Esses resultados 

vão de encontro aqueles obtidos por House (1999), Castro et al., (2012) e Castro et al., (2013 ), 

os quais relataram que na faixa de pH de 9 a 12,0, a precipitação de HA predomina sobre as 

outras formas de fosfatos de cálcio. 

Para explicar esses dados experimentais, é essencial compreender a força motriz da 

precipitação da HA, que de acordo com a teoria é da seguinte forma: 

 
5Ca 2+ + 3PO 4 

3-  + OH- → Ca5 (PO4)3 OH ↓ (eq.19) 

 

Como mostrado na equação 19, o processo de formação da HA é fortemente dependente do 

pH e da relação (Ca/P). Os produtos resultantes do aumento do pH do meio, são caracterizados 

por uma solubilidade em água cada vez menor, HA por exemplo, como tem uma razão molar 

Ca/P de 1,67 é praticamente insolúvel em água. 

De acordo com estudos realizado por Ellis e Mara (1983), em pH acima de 9, a precipitação 

de hidroxiapatita pode ser responsável por até 80% de remoção do fósforo em lagoas, 

particularmente, se a relação Ca:P das águas residuais for próxima de 2:1 (MAURER et al., 

1999). Verifica-se pela Equação (19) que a concentração de cálcio e o pH foram fatores-chave 

que afetaram a remoção de P pela formação da HA. 

Os resultados aqui apresentados, portanto, corroboram com algumas pesquisas,  a exemplo: 

Da Cruz et al., (2017), os quais observaram que a precipitação de fosfato de cálcio na forma de 

hidroxiapatita foi quase completa (remoção de 90% do fósforo) em valores de pH superiores a 

10. Os autores observaram que outras espécies, como fosfato de cálcio amorfo e fosfato de 

octacálcio, atuaram como precursores da precipitação da hidroxiapatita. Platt et al., (2013) em 

uma investigação sobre a termodinâmica da precipitação de fosfato, relaram que o aumento do 

pH provoca formação de hidroxiapatita bem como sua precipitação. Liu et al., (2001) estudaram 

a cinética e a formação da hidroxiapatita em uma faixa de pH 10-11 e 0,5 
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mol do íon cálcio. Os resultados mostraram que a temperatura do líquido influenciou 

diretamente na taxa de reação. À medida que a temperatura aumentava, a formação de 

hidroxiapatita acelerava. 

 
Figura 16: Dados experimentais de fosfato em função do pH e curva de solubilidade de fosfato 

para uma constante de solubilidade de 1x10-54 (dados de verão de 2018/19 ). 

Fonte: Autor (2020) 
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Figura 17: Dados experimentais de fosfato em função do pH e curva de solubilidade de 

fosfato para uma constante de solubilidade de 1x10-54 (dados de inverno - junho à agosto/19). 

Fonte: Autor (2020) 
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6.0 CONCLUSÕES 

 

A remoção biológica de fósforo em lagoas de polimento operadas em regime de bateladas 

sequencias é factível, diferentemente de lagoas de estabilização convencionais. 

Os resultados experimentais mostraram que a remoção eficiente e confiável de fósforo em 

lagoas de polimento está associada ao aumento do pH, que por sua vez depende principalmente 

de dois fatores: (1) da taxa fotossintética da lagoa, ou seja, do quanto de CO2 será removido 

biologicamente pelas algas; (2) da profundidade da lagoa, quanto mais rasa, mais factível será 

a precipitação do fosfato, devido ao aumento do pH ser maior 

O tempo de permanência nas lagoas de polimento é mais curto no período de alta 

intensidade de radiação solar, principalmente nas lagoas de menor profundidade (0,2 m e 0,4 

m), onde foi possível obter valores de pH acima de 9,5 e efluentes com concentrações de fósforo 

inferiores a 1mgP.L-1. Estas lagoas rasas apresentaram menor demanda de área per capita, para 

obter aproximadamente 90% de remoção do fósforo presente. 

A lagoa de maior profundidade (L4:1m) apresentou baixa remoção de fósforo, embora o 

tempo de permanência do líquido tenha sido bem maior que a das outras lagoas. 

Se reúso agrícola é previsto para o efluente final, a remoção de fósforo deve ser evitada o 

que pode ser feito pela escolha de uma profundidade suficiente para não provocar um aumento 

grande do pH. Em casos em que o efluente será lançado em corpos de água, a remoção do 

fósforo é necessário para evitar o processo de eutrofização e deterioração da qualidade da água. 

Embora haja capacidade das lagoas de polimento em remover fósforo naturalmente, apenas     

as     de      menores      profundidades      atenderam      ao      limite      máximo  para lançamento 

de fósforo (1 mgP.L-1 ) especificado pelas legislações de alguns estados brasileiros. Além disso, 

observou-se aumento da concentração de DQO e de SST nas lagoas de polimento, portanto, é 

necessário desenvolver estratégias de remoção da biomassa algal  das lagoas, bem como da 

concentração de fósforo que permanece remanescente, uma opção viável de tratamento após as 

lagoas de polimento é o uso da clarificação. 

Por fim, o modelo matemático gerado possibilitou identificar que o fosfato precipitou nas 

LPBS como hidroxiapatita de cálcio. 
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