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RESUMO 

O lixiviado de aterro sanitário caracteriza-se por ser um efluente com elevadas 

concentrações de matéria orgânica, sólidos e material recalcitrante de difícil 

degradação. A presente pesquisa teve como objetivo avaliar o tratamento de 

lixiviado de aterro sanitário por eletrocoagulação utilizando eletrodos de ferro e 

alumínio na remoção de cor, turbidez, Abs254, DQO, DBO, NH3, sulfato e cloretos, 

bem como avaliar a variação do pH e da condutividade ao longo dos tratamentos, 

empregando diferentes densidades de corrente (DC) (161,08, 128,86, 96,64 e 64,4 

A/m2) nos tempos de eletrólise (15, 30, 60 e 90 min). As melhores remoções 

ocorreram com a aplicação da DC de 161,08 A/m2 em 90 minutos de eletrólise, 

removendo 90% da cor com os eletrodos de Fe e 83% com o Al, 82% da turbidez 

utilizando eletrodos de Fe e 89% com Al. Em relação à matéria orgânica, o 

tratamento proposto alcançou remoções de DQO de 46% com Fe e 40% Al, a 

remoção máxima de Abs254 foi de 45% com Al e 46% com Fe. Já a DBO foi 

removida em 87% e 90% com eletrodos de Fe e Al respectivamente. Ocorreu ainda 

elevação do pH conforme foram aplicadas maiores DC’s e tempos de eletrólise 

maiores. Não foi observada nenhuma tendência de comportamento em relação a 

condutividade elétrica. Com os eletrodos de alumínio as concentrações de sulfato 

reduziram mais do que com os de Fe. A remoção de sulfato aumentou ao longo dos 

tempos de eletrólise e com a aplicação de maiores DC’s. Para ambos os eletrodos 

foram obtidas baixas eficiências de remoção de nitrogênio amoniacal 23%. O 

fenômeno da  eletroflotação foi observada em uma maior taxa com a aplicação das 

maiores DC’s, sendo mais expressiva com a utilização do eletrodo de alumínio. 

 

Palavras-chave: Tratamento eletrolítico, aterro sanitário, cor, turbidez, matéria 

orgânica, metais. 
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ABSTRACT 

The landfill leachate is characterized as an effluent with high concentrations of 

organic matter, solids and recalcitrant material of difficult degradation. The present 

study aimed to evaluate the landfill leachate treatment by electrocoagulation using 

iron and aluminum electrodes in the removal of color, turbidity, Abs254, COD, BOD, 

NH3, sulfate and chloride, as well as evaluating the change in pH and conductivity 

throughout the treatments, employing different current densities (DC) (161.08, 

128.86, 96.64 and 64.4 A/m2) at the electrolysis times (15, 30, 60 and 90 min). The 

best removals occur with the application of DC 161.08 A/m2 in 90 minutes of 

electrolysis time, removing 90% of color with the iron electrodes and 83% with 

aluminum, 82% of turbidity using iron electrodes and 89% with aluminum. In relation 

to organic matter, the proposed treatment achieved COD removal of 46% for Fe and 

40% Al, the maximum Abs254 removal was 45% for aluminum and 46% for iron. The 

BOD was removed at 87 % and 90% with Fe and Al electrodes respectively. There 

was also a rise in pH as higher DC's and higher electrolysis times were applied. No 

behavior trend was observed in relation to electrical conductivity. With the aluminum 

electrodes the sulfate concentrations decreased more than with iron. The sulphate 

removal increased along the times of electrolysis and with the application of higher 

DC's. For both electrodes low efficiencies of 23% ammoniacal nitrogen removal were 

obtained. The electroflotation phenomenon was observed in a higher rate with the 

application of the larger DC's, being more expressive with the use of the aluminum 

electrode. 

 

Key words: Electrolytic treatment, landfill, color, turbidity, organic matter, metals. 
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1 INTRODUÇÃO 

A disposição de resíduos sólidos em aterros sanitários é a prática mais 

comum de disposição e tratamento de resíduos (MOHAMAD et al, 2016). Entretanto 

uma das principais desvantagens dessa prática é geração de lixiviados. 

Os lixiviados são definidos como o efluente aquoso gerado em consequência 

da percolação da água da chuva através de resíduos, dos processos bioquímicos na 

camada de resíduos e do liquido presente nos próprios resíduos dispostos 

(RICORDEL; DJELAL, 2014). O lixiviado caracteriza-se pela coloração escura, odor 

forte e desagradável, apresentando elevado potencial poluidor. Dessa forma o 

lixiviado de aterro sanitário deve ser tratado antes de ser lançado em corpos hídricos 

a fim de minimizar os impactos no meio ambiente. 

O tratamento para adequação do lixiviado aos padrões de lançamento em 

corpos hídricos é um grande desafio, devido principalmente a complexidade na 

remoção dos compostos recalcitrantes presentes neste efluente. Várias técnicas de 

tratamento vêm sido empregadas como os tratamentos biológicos por reatores 

anaeróbios, sistemas de lagoas, lodos ativados, filtros biológicos, os tratamentos 

físico-químicos como coagulação, filtração adsortiva, precipitação entre outros.  

O princípio da eletrocoagulação baseia-se na geração do coagulante in situ, 

pela dissociação do ânodo, com formação simultânea de íons hidroxila que se ligam 

gerando hidróxidos metálicos, com propriedades coagulantes formando flocos que 

sedimentam. Há ainda há a possibilidade da flotação dos flocos devido à ascensão 

dos gases gerados nos eletrodos, gerando um efluente final clarificado, que possua 

melhor qualidade para o lançamento em corpos hídricos, minimizando os impactos 

ambientais negativos (MOLLAH et al.,2004; MORENO-CASILLAS et al., 2007).  

O tratamento por eletrocoagulação apresenta diversas vantagens, é um 

sistema com baixa geração de lodo, exige equipamentos simples e de fácil 

operação, evita a utilização de produtos químicos e é capaz de remover as 

partículas coloidais presentes no efluente (MOLLAH et al., 2001). A 

eletrocoagulação é uma alternativa promissora no tratamento de lixiviado, 

principalmente para aterros pequenos e descentralizados, em que simplicidade e 

robustez são requeridas (MARIAM; NGHIEM, 2010). Nesse sentido torna-se 

necessário estudos no sentido de obter as melhores condições operacionais  para a 

melhor eficiência dessa tecnologia no tratamento de lixiviados. 
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2 OBJETIVOS 

2.1 Objetivo geral 

Avaliar se o tratamento de lixiviado por eletrocoagulação variando as 

densidades de corrente e tempos de eletrólise, utilizando eletrodos de ferro e 

alumínio apresenta remoções de cor e turbidez do lixiviado de aterro sanitário. 

 

2.2 Objetivos Específicos  

 Avaliar se as melhores condições de remoção de cor e turbidez são 

diferentes com a utilização de ferro e alumínio como materiais dos eletrodos; 

 

 Analisar se ocorre com eficiência a remoção de DBO, DQO e Abs254 ao longo 

dos tempos de eletrólise para as densidades de corrente aplicadas; 

 

 Verificar se ocorre a remoção de sulfatos, cloretos e nitrogênio amoniacal 

após a eletrocoagulação; 

 

 Acompanhar a variação do pH e da condutividade do efluente a medida em a 

eletrólise ocorre; 

 

 Analisar os efeitos da elevação da densidade de corrente na eletroflotação. 
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3 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

3.1 Aterro Sanitário  

Dentre as opções de tratamento e destinação final dos resíduos sólidos urbanos, o 

emprego de aterros sanitários é amplamente aceito e utilizado devido às suas 

vantagens econômicas frente às outras formas de disposição/eliminação como a 

incineração, compostagem, etc. (RENOU et al., 2008). 

De acordo com a NBR 8419 (ABNT, 1992) o aterro sanitário é uma técnica de 

disposição de resíduos sólidos urbanos no solo, sem causar danos à saúde pública 

e à sua segurança, minimizando os impactos ambientais, utilizando princípios de 

engenharia para confinar os resíduos sólidos à menor área possível e reduzi-los ao 

menor volume permissível. 

Na figura 1 podem ser observados os principais componentes de um aterro 

sanitário construído de forma adequada. 

 

Figura 1-Desenho esquemático dos componentes de um aterro sanitário 

 

Fonte:IPT/CEMPRE (2000) 

Apesar da aplicação dos princípios de engenharia na eliminação ou 

minimização dos impactos adversos dos resíduos no ambiente circundante, a 

geração de lixiviados contaminados continua a ser uma consequência inevitável da 
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prática de disposição de resíduos em aterros sanitários (BANAR; ÖZKAN; 

KÜRKÇÜOğLU, 2006). 

 

3.1.1 Lixiviado de aterro sanitário 

O lixiviado de aterro sanitário é o efluente aquoso gerado como consequência 

da percolação da água da chuva através de resíduos, dos processos bioquímicos 

em células de resíduos e do conteúdo inerente de água dos próprios resíduos 

dispostos. Os lixiviados contêm grandes quantidades de matéria orgânica, 

principalmente compostos húmicos, bem como nitrogênio amoniacal, metais 

pesados, sais orgânicos e inorgânicos (RENOU et al., 2007). 

Os compostos orgânicos e inorgânicos solúveis são encontrados na massa de 

resíduos ou ainda são formados como resultado de processos químicos e biológicos 

no interior do aterro sanitário. A formação de lixiviação cria uma percolação não 

uniforme e intermitente da umidade através da massa residual, o que resulta na 

propagação destes compostos solúveis dos resíduos no lixiviado (BANAR; ÖZKAN; 

KÜRKÇÜOğLU, 2006). 

A geração, a composição e característica dos lixiviados dependem de vários 

fatores como padrão da população atendida, idade do aterro, clima local, aspectos 

geológicos e etc. Além disso, é grande a variabilidade das características dos 

contaminantes do lixiviado de um aterro para o outro (COUTO; BRAGA; LANGE, 

2013; RUSDIANASARI et al., 2017; DIA et al., 2016). 

O lixiviado precisa ser tratado antes de ser descartado no meio ambiente, 

entretanto, devido ao lixiviado ser uma complexa mistura de poluentes orgânicos, 

inorgânicos e microrganismos, é um grande desafio a remoção simultânea de todos 

os poluentes presentes em um único tratamento (DIA et al., 2016). 

A escolha de um processo de tratamento para lixiviados de aterros sanitários, 

prioritariamente, deve levar em consideração as características do líquido percolado. 

Essas características podem variar tanto espacialmente, quanto ao longo do tempo 

(aterros novos e aterros maduros), devendo-se avaliar também aspectos legais, 

custos e tecnologias disponíveis (QUEIROZ et al., 2011). 

Diferentes alternativas de tratamento vêm sido empregadas ao lixiviado de 

aterro sanitário, tratamentos biológicos (aeróbio e anaeróbio) e físico-químicos 

(precipitação química, oxidação, adsorção, osmose reversa), entretanto não é 
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possível tratar um efluente tão complexo com a aplicação de apenas um método de 

tratamento (AKKAYA et al. 2017). 

A eletrocoagulação tem sido utilizada no tratamento de efluentes que contém 

óleos e graxas, sólidos suspensos e até mesmo poluentes orgânicos e inorgânicos 

que podem ser coagulados (RUSDIANASARI et al.,2017). Nesse contexto a 

eletrocoagulação é uma interessante alternativa de tratamento, pois é um sistema 

com baixa geração de lodo, exige equipamentos simples e de fácil operação, evita a 

utilização de produtos químicos, é capaz de remover as partículas coloidais 

presentes no efluente (MOLLAH et al., 2001).  

3.2 Histórico da eletrocoagulação 

A eletrocoagulação (EC) foi proposta antes do século XX. Uma planta em 

Londres foi construída em 1889 para o tratamento de esgoto misturado com água do 

mar. Em 1906, a EC foi patenteada por A.E. Dietrich e foi usada para tratar a água 

do porão dos navios. Nos Estados Unidos (EUA), em 1909, J.T. Harries recebeu 

uma patente para tratamento de águas residuais por eletrólise com eletrodos de 

ferro e de alumínio. Enquanto, plantas de tratamento eletrolítico de lodo estavam 

operando no ano de 1911 em várias partes dos EUA (VIK et al., 1984). 

Entretanto, na década de 1930, todas essas plantas haviam sido 

abandonadas devido a maiores custos operacionais e a pronta disponibilidade de 

alternativas produzidas em massa para a dosagem de coagulantes químicos (HOLT; 

BARTON; MITCHELL, 2005). Dessa forma essa tecnologia foi esquecida no 

passado devido a limitações técnicas da época (NGUYEN et al., 2016), e devido 

também aos avanços de outras tecnologias de tratamento de águas e efluentes. 

No Brasil, Bezerril e Wiendl (1985), reportaram o tratamento eletrolítico de 

esgoto sanitário em uma instalação pioneira em Iracemópolis-SP. 

Nos últimos anos, houve um interesse renovado na eletrocoagulação para 

tratamento de efluentes, devido à sua comprovada capacidade de remover 

eficazmente uma ampla gama de poluentes, atrelado a simplicidade de operação e 

design, a eletrocoagulação está sendo reavaliada como uma tecnologia de 

tratamento de baixo custo (HOLT; BARTON; MITCHELL, 2005). 

3.3 Mecanismo da Eletrocoagulação 

De um modo geral a eletrocoagulação (EC) é uma técnica eletroquímica com 

muitas aplicações, na qual uma variedade de partículas dissolvidas e em suspensão 
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podem ser removidas de uma solução aquosa por eletrólise (EMAMJOMEH; 

SIVAKUMAR, 2009). 

O reator eletrolítico em sua forma mais simples pode ser constituído por uma 

célula eletrolítica com um ânodo e um cátodo como eletrodos (GARCÍA-GARCÍA et 

al., 2015). Agentes desestabilizadores que efetuam a neutralização de carga são 

produzidos por eletrólise no processo, gerando cátions de metais que formam os 

eletrodos, que têm o mesmo efeito que a adição de coagulantes de alumínio e ferro 

em sistemas de tratamento convencionais (EMAMJOMEH; SIVAKUMAR, 2009). 

Durante a eletrólise, o lado positivo sofre reações anódicas, enquanto que 

reações catódicas ocorrem no lado negativo (SAHU; MAZUMDAR; CHAUDHARI, 

2013). 

Com a aplicação de uma corrente contínua nos eletrodos imersos no efluente, 

o metal (M) é oxidado a sua forma catiônica (Mn+) no ânodo (1).  

A principal reação que ocorre no ânodo é a dissolução (AL-SHANNAG et al., 2013): 

M(s) → M(aq)
n+ + ne-   [Equação 1] 

Ao mesmo tempo em que a oxidação da água gera íons hidrogênio (H) e gás 

oxigênio no ânodo (2), e a água é reduzida a gás hidrogênio e íons hidróxido no 

catodo (3) (AL-SHANNAG et al., 2013): 

2H2O(l) 
 → 4H+

(aq) + O2(g) + 4e-   reação anódica [Equação 2] 

2H2O(l) + 2e- → H2(g) + 2OH-      reação catódica [Equação3] 

Os íons dos metais (Mn+) e íons hidroxila (OH-) gerados nas superfícies de 

eletrodo reagem na massa liquida formando vários hidróxidos metálicos, 

dependendo do material do eletrodo como Al(OH)3, Fe(OH)2 e Fe(OH)3. As espécies 

de hidróxidos de metal que adsorvem prontamente são eficazes na desestabilização 

dos materiais em suspensão. Esses hidroxidos podem remover poluentes da água, 

quer por complexação ou por atração eletrostática, seguido por coagulação, 

sedimentação ou flotação (AJI; YAVUZ; KOPARAL, 2012; SÄRKKÄ; VEPSÄLÄINEN; 

SILLANPÄÄ, 2015). 

 De acordo com Kobya et al. (2013) estes compostos hidróxidos / poli-

hidróxidos / poli-hidroxióxidos têm uma forte afinidade com as partículas dispersas, 

apresentando potencial coagulante. 

 Mollah et al. (2004), sugerem que a ação de desestabilização dos 

contaminantes pelos hidróxidos formados pode ser descrito por mecanismos, como: 
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 Compressão da camada dupla em torno dos coloides pelas interações dos 

íons gerados pela oxidação do ânodo. 

 Neutralização de carga das espécies iônicas presentes no efluente por íons 

produzidos pela dissolução eletroquímica do ânodo. Estes íons reduzem a 

repulsão de partículas eletrostáticas na medida em que a atração de van der 

Waals predomina, causando assim coagulação.  

 Formação de flocos; o floco formado como resultado da coagulação cria uma 

superfície que prende e retém as partículas coloidais ainda permanecendo no 

meio aquoso. 

Os flocos formados apresentam grandes áreas superficiais, que são benéficas 

para uma adsorção rápida e captura de poluentes, aprisionando as partículas 

coloidais (KOBYA; CAN; BAYRAMOGLU, 2003; LU et al., 2015). 

 Dessa forma, o mecanismo de eletrocoagulação tem a capacidade de 

remover uma ampla gama de contaminantes nos estados coloidais, dissolvidos e em 

suspensão em águas de abastecimento e águas residuárias. 

3.4 Eletroflotação 

A eletroflotação (EF) é um processo em que as bolhas de gás flutuantes 

carregam poluentes e partículas junto com eles à superfície do reator. Durante a 

eletrólise, nas reações catódicas e anódicas de quebra da molécula da água ocorre 

a geração de O2 no ânodo e H2
 no cátodo (equações 2 e 3). As bolhas de hidrogênio 

e oxigênio geradas flotam na fase líquida carreando os poluentes para o 

sobrenadante (SAHU; MAZUMDAR; CHAUDHARI, 2013). Os gases produzidos têm 

a capacidade de remover materiais orgânicos dissolvidos ou quaisquer materiais em 

suspensão por flotação por das bolhas (MOLLAH et al., 2001). 

A eletroflotação eficaz obtida é atribuída principalmente à geração de bolhas 

uniformes e minúsculas. É bem estabelecido na literatura que a eficiência de 

separação de um processo de flotação depende fortemente dos tamanhos de 

bolhas. Isto ocorre devido as bolhas menores fornecem a área superficial maior para 

a agregação dos sólidos (CHEN, 2004). Sendo assim, a eficiência de um processo 

de EF é determinada pelo tamanho das bolhas formadas, bem como, pela mistura 

apropriada com o efluente (MOLLAH et al., 2004). 
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 Chen (2004), afirma que as bolhas de tamanho uniforme e minúsculo geradas 

eletricamente propiciam um desempenho melhor do que a sedimentação, flotação 

por ar dissolvido, ou mesmo a flotação por ar induzido.  

 A eletrocoagulação/flotação (ECF) é a ocorrência simultânea dos dois 

mecanismos no mesmo reator eletrolítico. 

Existem três mecanismos principais na ECF: (I) Oxidação do eletrodo, 

gerando o coagulante e formando flocos, (II) geração de bolhas de gás, e (III) 

flotação e/ou sedimentação dos flocos formados (EMAMJOMEH; SIVAKUMAR, 

2009). 

No entanto o tratamento por eletrocoagulação ainda é uma tecnologia 

enigmática, apesar de ter sido bastante utilizada por mais de um século, ainda não 

se tem um domínio dos princípios envolvidos, pois a ECF é uma tecnologia envolve 

a interação de três tecnologias (Figura 3.2), a eletroquímica, a coagulação e a 

flotação (GONZALES; TOREM, 2010).  

 

Figura 2- Interações em um reator de eletrocoagulação 

 

Fonte: Emamjomeh e Sivakumar (2009)(Adaptado). 

 

A complexidade da ECF está no fato de que com a união das 3 tecnologias há 

o envolvimento de vários fenômenos, que por sua vez são controlados por diversos 

fatores. Na coagulação existem fatores como o tamanho e a distribuição das 

partículas, o potencial zeta e os coagulantes formados.  Na flotação parâmetros de 
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controle como tamanho, distribuição e densidade das bolhas, taxa de flotação, 

tamanho e densidade dos flocos, gases formados, mistura e agitação devido as 

bolhas são os fatores que mais afetam. E existem os fenômenos da eletrólise como 

cinética de reação, consumo dos eletrodos, passivação, consumo de energia, 

geração de oxidantes e etc. (HOLT; BARTON; MITCHELL, 2005). 

 

A eletrocoagulação/flotação apresenta diversas vantagens como:  

 oferecer uma alternativa ao uso de sais de metais ou polímeros ou 

polieletrólitos adicionados para desestabilizar as emulsões e sólidos em 

suspensão (SAHU; MAZUMDAR; CHAUDHARI, 2013); 

 não requer a adição de produtos químicos, proporcionando melhores 

condições de remoção para uma mesma espécie do que a coagulação 

química, removendo espécies que a coagulação química não tem a 

capacidade de remover (KHANDEGAR; SAROHA, 2013); 

 não há a nescessidade de neutralizar produtos químicos e não há 

possibilidade de poluição secundária causada por substâncias químicas 

(MOLLAH et al., 2001); 

 é um processo eficiente e econômico, sendo controlado eletricamente sem 

partes móveis, exigindo assim menos manutenção e não requerendo tempo 

de inicialização ou aclimatação (KHANDEGAR; SAROHA, 2013; KOBYA et al. 

2013); 

 pode ser concebido sob a forma de módulos compactos, podendo ser 

produzido como kits de adaptação com base em volumes e taxas de fluxo 

(NGUYEN et al., 2016); 

 os flocos formados pela EC são semelhantes aos flocos químicos, entretanto 

os flocos da EC tendem a ser maiores, conter menos água agregada, serem 

resistentes a ácidos e mais estáveis (MOLLAH et al., 2001); 

 o lodo gerado é mais fácil de desaguar e uma menor quantidade de lodo é 

gerada, devido ao maior teor de sólidos secos, reduzindo assim o custo de 

tratamento e transporte do lodo (VIK et al., 1984; MOLLAH et al., 2001; 

KHANDEGAR; SAROHA, 2013). 

Entretanto Mollah et al. (2001), relataram algumas limitações como: 

 necessidade de troca dos ânodos periodicamente; 
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 EC requer uma condutividade mínima da solução, limitando o tratamento de 

efluentes com poucos sólidos dissolvidos; 

 ocorrência de passivação dos eletrodos proporcionando uma resistência ao 

fluxo de corrente elétrica; 

 elevado custo com eletricidade, aumentando os custos operacionais do 

tratamento. 

3.5 Eletrooxidação  

No tratamento eletrolítico ocorre o fenômeno da eletrooxidação (EO). Nesse 

processo, substâncias oxidantes e bactericidas são produzidas por reações 

eletrolíticas, sem adição de produtos químicos. A Eletrooxidação pode ocorrer pelo 

processo direto ou indireto.  

No processo de oxidação direta ou oxidação anódica, os poluentes são 

primeiramente adsorvidos na superfície do ânodo e destruídos por reações anódicas 

de transferência de elétrons. (RAJKUMAR; PALANIVELU, 2004; COTILLAS et al., 

2013). O campo elétrico gerado no tratamento eletrolítico pode causar também a 

destruição de bactérias por reações eletroquímicas. A inativação ocorre pela 

transferência da corrente elétrica dos microrganismos para o anodo. 

(PATERMARAKIS; FOUNTOUKIDIS, 1990). 

 No processo de oxidação indireta, oxidantes fortes como ácido hipocloroso, 

hipoclorito/cloro, ozônio, peróxido de hidrogênio, radicais hidroxila são gerados 

eletroquimicamente. Os poluentes são então degradados pela ação dos oxidantes 

gerados (RAJKUMAR; PALANIVELU, 2004; COTILLAS et al., 2013; SÄRKKÄ; 

VEPSÄLÄINEN; SILLANPÄÄ, 2015). Na eletrooxidação a matéria orgânica pode ser 

oxidada a dióxido de carbono, água e outros óxidos (SAHU; MAZUMDAR; 

CHAUDHARI, 2013).  

A eletrooxidação pode ser realizada de diferentes maneiras, no entanto a 

produção eletroquímica do cloro e do hipoclorito na oxidação de poluentes é a forma 

mais fundamentada (CHEN, 2004). Além de o cloro ser um forte oxidante, possui 

uma ação desinfetante, inativando uma série de microrganismos presentes, assim a 

geração eletroquímica do cloro e outros agentes desinfetantes derivados também é 

chamada eletrodesinfecção.  

Quando há a ocorrência de cloretos ou até mesmo a adição de NaCl como 

eletrólito, o principal oxidante gerado no processo de eletrodesinfecção é o 
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hipoclorito (ClO-). Com a passagem da corrente elétrica pelos cloretos há a formação 

eletroquímica de íons Cl-. Os íons de cloro são oxidados no ânodo, gerando Cl2, que 

posteriormente reagem com a água formando ácido hipocloroso (HClO) ou o íon 

hipoclorito dependendo do pH da solução conforme as Equações 4, 5 e 6 

(COTILLAS et al., 2013 ; PATERMARAKIS; FOUNTOUKIDIS, 1990):    

2 Cl- → Cl2 + 2e-     [Equação 4] 

Cl2+ H2O → HClO + H+ + Cl-   [Equação 5] 

HClO ↔ ClO- + H+  [Equação 6] 

 

O hipoclorito formado pode reagir com outras espécies presentes em águas 

residuais como a amônia. Os produtos desta reação são espécies de cloro 

combinadas chamadas cloraminas (Equações 7, 8 e 9), que também apresentam 

capacidade de inativar microrganismos (COTILLAS et al., 2013). 

NH3 + HClO ↔ NH2Cl + H20   [Equação 7] 

NH2Cl + HClO ↔ NHCl2 + H20  [Equação 8] 

NHCl2 + HClO ↔ NCl3 + H20  [Equação 9] 

 

O peróxido de hidrogênio também pode ser criado com a ligação das 

hidroxilas geradas pela hidrólise da água no cátodo (Equação 11). O ozônio também 

é formado seguindo as reações (SÄRKKÄ; VEPSÄLÄINEN; SILLANPÄÄ, 2015): 

H2O → -OH + H+ + 2e- [Equação 10] 

2 -OH  → H2O2    [Equação 11] 

H2O2 → O2 + 2H+ +2e – [Equação 12] 

O2 + -O  → O3 [Equação 13] 

Existem linhas de pesquisas para o tratamento eletrolítico focadas 

integralmente na eletrooxidação. Nesse caso, são utilizados eletrodos de ânodo 

estável dimensional (DSA). DSA são eletrodos compostos de materiais que não se 

dissociam no meio, como o chumbo, dióxido de chumbo, dióxido de estanho, grafite, 

boro dopado com diamente (BDD) e tântalo. Esses eletrodos são capazes de gerar 

eletroquimicamente oxidantes e permitem que as águas residuais oxidem 

eletroquimicamente ou reduzam os contaminantes orgânicos a substâncias 

inorgânicas não perigosas (SÄRKKÄ; VEPSÄLÄINEN; SILLANPÄÄ, 2015; SAHU; 

MAZUMDAR; CHAUDHARI, 2013; CHEN, 2004).  
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 De acordo com Sahu, Mazumdar e Chaudhari  (2013), o uso de eletrodos de 

Titânio, Prata, irídio, boro BDD, chumbo, carbono grafite e platina é possível a 

existência dos 3 fenômenos EC, EF e EO.  

Na eletrooxidação ainda há uma preocupação com a formação de compostos 

intermediários ou sobre as instalações complicadas, no caso da utilização de 

peróxido de hidrogênio ou de ozônio gerados eletroquimicamente (CHEN, 2004).  

Entretanto quando a eletrocoagulação é o foco do tratamento, os principais 

fenômenos de oxidação reportados pela literatura são as reações de geração do 

cloro. 

3.6 Parâmetros de controle no processo 

3.6.1 Material dos eletrodos 

A escolha do material que compõem os eletrodos é um importante parâmetro, 

pois a espécie de coagulante gerado varia conforme o material dos eletrodos, devido 

à espécie de metal dissociado. Cada material apresenta suas vantagens e 

desvantagens no tratamento de determinado efluente, dessa forma um material ideal 

para determinado efluente pode não apresentar as mesmas eficiências para outro 

efluente com características distintas. Os eletrodos mais utilizados na 

eletrocoagulação são os de ferro e de alumínio. 

Quando os eletrodos são de Fe ou Al no sistema de EC, os cátions 

dissolvem-se dos ânodos de acordo com as Equações 14 ou 15. Nesse contexto a 

Equação generalizada 1 (já exposta no item 3.3 Mecanismo da Eletrocoagulação) 

ocorre da seguinte maneira: 

M(s) → M(aq)
n+ + ne-   [Equação 1] 

Fe(s)→Fen+ (aq) + ne−  [Equação 14] 

Al(s)→Al3+ (aq) + 3e−    [Equação 15] 

Quando o ferro ou alumínio são utilizados como ânodo de sacrifício, o 

material dissolve-se produzindo os íons Al+3, Fe+2 e Fe+3 na solução (SÄRKKÄ; 

VEPSÄLÄINEN; SILLANPÄÄ, 2015). No efluente, quando o Al é utilizado como 

eletrodo segue-se as Equações 16 ou 17 de acordo com o pH do meio (CHEN, 

2004): 

Al3+ + 3OH- → Al(OH)3  em meio alcalino   [Equação 16] 

Al3+ + 3H2O → Al(OH)3  + 3H+   em meio ácido [Equação 17] 

Em valores apropriados de pH, o Al(OH)3, é polimerizado a  Aln(OH)3n): 
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n Al(OH)3 → Aln(OH)3n  (18) 

Dependendo do pH da solução, outras espécies como Al(OH)2+, Al2(OH)2
4+ e 

Al(OH)4
- podem se fazer presentes no sistema. Já com a utilização de eletrodos de 

ferro ha dois mecanismos de geração de hidróxidos (MOLLAH et al., 2001): 
 

Mecanismo 1 

Fe2+ + 2OH- → Fe(OH)2 [Equação 19] 

Mecanismo 2 

4Fe2+ + 10H2O + O2 → 4Fe(OH)3 + 8H+  [Equação 20] 

Espécies como Fe(OH)2+, Fe(OH)2
+ e Fe(OH)3 podem ser produzidos em 

condições ácidas e Fe(OH)6
- e Fe(OH)4

- em condições alcalinas (MOLLAH et al., 

2001). 

O material dos eletrodos, principalmente do ânodo, determina o íon produzido 

na solução, que irá formar o coagulante. As condições ótimas da EC variam de 

acordo com o material dos eletrodos, assim o material escolhido causa um grande 

impacto na eficiência do sistema (SAHU; MAZUMDAR; CHAUDHARI, 2013). 

Apesar de hidróxidos amorfos (M(OH3)) serem a espécie primária formada em 

ambos os casos, existem diferenças na eletrocoagulação com eletrodos de ferro e 

alumínio, essas diferenças podem ser explicadas em termos da especiação dos 

metais dissolvidos. (CAÑIZARES et al., 2007). 

Em relação à morfologia dos flocos, os eletrodos de alumínio produzem 

agregados mais densos e menores do que os gerados pelos eletrodos de ferro. 

Enquanto que o alumínio não gera nenhuma cor para a solução, o ferro libera uma 

cor vermelho-amarelada ao efluente (JUÁREZ et al., 2015). 

 

3.6.2 Densidade de corrente 

A densidade de corrente (DC) é a razão entre a corrente fornecida ao sistema 

e a área efetiva total dos eletrodos. Esse parâmetro pode ser controlado variando a 

corrente aplicada na célula eletrolítica (SAHU; MAZUMDAR; CHAUDHARI, 2013). 

A corrente elétrica é extremamente importante na obtenção de um efluente 

final de qualidade no processo eletrolítico, portanto é de extrema importância 

garantir que o fluxo de corrente seja estável e contínuo (GARCÍA-GARCÍA et al., 

2015). 

A corrente não determina apenas a dose do coagulante, como também a taxa 

de produção das bolhas, o tamanho dos flocos e o regime e mistura no reator. 
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Assim, a colisão entre partículas, crescimento de flocos e potencial de remoção de 

material, tanto poluente como coagulante, por flotação é determinada pela corrente. 

Na aplicação de baixas correntes a sedimentação predomina, a medida em que a 

corrente aplicada aumenta a fração de poluentes removidos por flotação é maior que 

a sedimentação (HOLT et al, 2002; HOLT; BARTON; MITCHELL, 2005; SAHU; 

MAZUMDAR; CHAUDHARI, 2013; GARCÍA-GARCÍA et al., 2015;  

YAZDANBAKHSH et al., 2015). 

De acordo com a lei de Faraday, aumentando-se a DC e o tempo de 

eletrólise, a massa teórica do metal liberado (Fe ou Al) com a dissolução do ânodo é 

maior, assim uma quantidade maior de metal é liberada para formar o coagulante 

(MOLLAH et al., 2004): 

m 
(I. t. Mr)

z.F
 

Onde: 

 m= massa teórica de metal dissolvido (g) 

 I= corrente aplicada (A), t o tempo de eletrólise (s) 

 Mr= o peso molecular específico do ânodo (alumínio ou ferro) (g / mol) 

 z= número de elétrons envolvidos na reação  

 F= constante de Faraday (96,485.34 C / mol). 

 Com a elevação da DC, a taxa de dissolução do ânodo aumenta e será maior 

a produção de íons Al3+ e OH-, assim mais flocos serão produzidos na EC, 

aumentando a eficiência de remoção. Enquanto isso, são geradas bolhas de menor 

tamanho e maior quantidade na superfície do cátodo, o que aumenta a eficiência da 

flotação a partir dos gases gerados (LU et al., 2015; CHEN, 2004; YAZDANBAKHSH 

et al., 2015; GATSIOS; HAHLADAKIS; GIDARAKOS, 2015). 

No entanto, o aumento produção de bolhas de gás, causa um aumento na 

turbulência e diminui a condutividade efetiva dos eletrólitos. Essa redução da 

condutividade consequentemente causa um aumento do consumo de energia 

(BUZZINI et al., 2007). 

O fornecimento de corrente ao sistema de eletrocoagulação determina a 

quantidade de íons de Fe ou Al liberado dos respectivos eletrodos. Para o alumínio, 

a massa eletroquímica equivalente é 335.6 mg/(Ah). Para o ferro, o valor é 1041 

mg/(Ah) (CHEN, 2004). 
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Altas DC são geralmente favoráveis ao tratamento devido a elevada taxa de 

dissociação do ânodo, entretanto a geração de lodo aumenta com a DC, pois é 

gerado uma maior quantidade de precipitado (AKYOL 2012; KOBYA; 

BAYRAMOGLU; EYVAZ, 2007). 

À medida que DC aumenta, o tempo de eletrólise necessário para alcançar as 

eficiências de remoção é menor, assim seria interessante uma harmonização entre o 

tempo de eletrólise e a DC, a fim de alcançar baixos custos (YETILMEZSOY et al., 

2009; AKYOL 2012). Essa harmonização seria interessante, pois em altas DC mais 

coagulante estará disponível, diminuindo o tempo de eletrólise no reator, reduzindo a 

probabilidade de colisão e adesão entre o coagulante e o poluente (HOLT et al., 

2002). 

Um aumento na densidade de corrente acima de um valor da DC ótima não 

aumenta a eficiência, uma vez que existe um número suficiente de flocos para a 

remoção dos poluentes (KHANDEGAR; SAROHA, 2013). Estudos de Karichappan 

et al. (2013), mostram que aplicando DC’s a partir 150 A/m2 as eficiências de 

remoção dos parâmetros foram quase constantes.  

A DC é um parâmetro de operação importante na EC, uma vez que tem efeito 

na eficiência do processo de tratamento e na economia do processo. O consumo de 

energia está diretamente relacionado com a DC (AJI; YAVUZ; KOPARAL, 2012). A 

densidade de corrente demostra um forte efeito no consumo de energia elétrica do 

sistema (KARICHAPPAN et al., 2013). 

 

3.6.3 Tensão elétrica  

A tensão elétrica, também conhecida por ddp (diferença de potencial elétrico), 

é a força necessária para o movimento dos elétrons e assim criar uma corrente 

elétrica. Ou seja, a quantidade de energia gerada para movimentar uma corrente 

elétrica. 

A tensão elétrica aplicada no reator eletrolítico é um importante parâmetro no 

controle da taxa de reação da eletrocoagulação. No processo de EC, induzindo-se 

uma corrente elétrica no eletrodo de sacrifício os íons metálicos são liberados na 

solução aquosa e são os precursores dos agentes coagulantes (HASSANI et al., 

2016). 

A taxa de formação de flocos pode ser controlada pela tensão elétrica,  que 

conduz a minimização da formação de lodo (KOBYA et al., 2013). 
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Juntamente com a corrente elétrica a tensão contribui significativamente para 

o custo operacional do processo uma vez que afeta a potência aplicada ao reator 

(CHEN, 2004). 

Entretanto, na maioria dos estudos de tratamento eletrolítico, a tensão é fixa e 

o parâmetro de controle que varia conforme o requisito de coagulante é a densidade 

de corrente. 

 

3.6.4 Tempo de eletrólise 

O Tempo de detenção hidráulica ou tempo de eletrólise é um parâmetro 

fundamental tanto no dimensionamento das unidades do tratamento, quanto no 

tratamento em si, assim como é um dos fatores que contribui diretamente com o 

consumo de energia elétrica. 

O tempo de eletrólise mostra-se como um parâmetro de controle importante 

na eficiência do tratamento eletrolítico, uma vez que o tempo de eletrólise está 

ligado a geração do coagulante. Baseado na lei de Faraday, a quantidade de ferro 

ou alumínio liberado para o sistema pode afetar o TDH, que leva a um aumento na 

liberação de íons de Fe ou Al no sistema (AKYOL, 2012). Com o aumento no tempo 

de eletrólise, há uma maior dissociação do ânodo e liberação de íons 

(YAZDANBAKHSH et al., 2015). Resultando assim, em uma quantidade maior de 

flocos gerados. O tempo de eletrólise controla ainda o contato entre os flocos e os 

poluentes na massa líquida e a densidade desses flocos, determinando a 

concentração de íons gerados (LU et al., 2015). 

Geralmente a eficiência de remoção aumenta com o aumento do tempo de 

eletrólise. Em tempos de eletrólise acima do ótimo, a eficiência de remoção dos 

poluentes fica constante, uma vez que já está disponível um número suficiente de 

flocos para a remoção dos poluentes (KHANDEGAR; SAROHA, 2013). E após os 

tempos de detenção ótimos quase toda matéria foi removida nos flocos, portanto 

não há alterações significativas na remoção dos poluentes (KARICHAPPAN et al., 

2013). 

Em altas densidades de corrente, mais coagulante está disponível, 

consequentemente, são requeridos menores tempos de eletrólise. 

Consequentemente há uma redução na probabilidade de colisão e adesão entre o 

coagulante e o poluente em menores tempos de eletrólise(HOLT; BARTON; 

MITCHELL, 2005). 
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Estudos realizados por Karichappan, Venkatachalam e Jeganathan (2014) 

mostram que as eficiências de remoção de DQO, sólidos e coliformes totais 

aumentam com o aumento do tempo de eletrólise, entretanto, depois de 15 min de 

eletrólise as eficiências mantiveram-se constantes, aplicando a eletrocoagulação ao 

tratamento de efluente sanitário (águas cinzas).  

Para Avsar, Kurt e Gonullu (2007), no tratamento de efluente de 

processamento de óleo de rosas por eletrocoagulação, ficou bem estabelecido que 

ao aplicar tempos de eletrólise superiores a 20 minutos, as eficiências de remoção 

de DQO e turbidez não mudam consideravelmente com o aumento do tempo de 

eletrólise. 

Já para Hassani et al. (2016), o tempo de contato de 90 minutos foi escolhido 

como tempo suficiente para o processo da EC no tratamento de lixiviado de aterro 

sanitário.   

Entretanto os resultados de Mores et al. (2016) mostraram que o tempo de 

detenção não teve um efeito significante na eficiência do processo de 

eletrocoagulação aplicado ao tratamento de efluente suíno. 

Em relação à geração de lodo, Kobya, Bayramoglu e Eyvaz (2007), no 

tratamento de efluente têxtil observaram que o efeito do tempo de eletrólise na 

formação de lodo não é tão significativo quanto no consumo de energia. Geralmente 

mais lodo é gerado com maiores tempos de eletrólise e como esperado, o custo 

operacional é elevado com o aumento do tempo de operação. 

 

3.6.5 Distância entre os eletrodos  

A distância entre os eletrodos desempenha um importante papel na 

eletrocoagulação, pois o campo eletrostático gerado no sistema depende da 

distância entre o ânodo e o cátodo. A remoção máxima dos poluentes é obtida 

mantendo-se uma distância ótima entre os eletrodos (KHANDEGAR; SAROHA, 

2013). 

As lacunas entre eletrodos ficam parcialmente cheias de gases durante a 

eletrólise, fato que aumenta a resistência elétrica.  A agitação mecânica do conteúdo 

do reator, a geometria favorável dos eletrodos e a verticalidade dos eletrodos 

melhoram a circulação devido à elevação do gás. Quando é trabalhado com baixas 

tensões em que é favorecida a formação de flocos robustos e de fácil sedimentação, 

é apropriado restringir o espaço entre os eletrodos não mais que 10 mm. Quando se 
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planeja reatores de altas relações S/V (Área dos eletrodos/Volume do reator), o 

espaço entre os eletrodos deve ser apenas suficiente para proporcionar uma 

turbulência em que inicia a transferência de massa com o reator (SAHU; 

MAZUMDAR; CHAUDHARI, 2013). 

Em sistemas de eletrodos convencionais, devido a possibilidade de curto-

circuito, a utilização de um espaçamento muito pequeno é tecnicamente difícil 

(CHEN, 2004). 

Geralmente quando a distância entre os eletrodos é maior, há uma diminuição 

dos efeitos eletrostáticos, resultando num movimento mais lento dos íons gerados. 

Proporcionando assim um maior tempo para que os hidróxidos de metais gerados se 

aglomerem para formar os flocos, assim aumentando a distância além de uma 

distância ótima, há uma redução na eficiência do processo. Isso leva a um aumento 

da atração eletrostática resultando em uma menor formação de flocos 

(KHANDEGAR; SAROHA, 2013). No entanto, deve-se considerar também que a 

distância dos eletrodos mostra-se significante no consumo de energia elétrica 

(KARICHAPPAN et al., 2013).  

De acordo com Hassani et al. 2016 em pequenas distâncias dos eletrodos a 

eficiência é baixa, entretanto quando a distância é maior que a uma distância ótima 

a resistência da solução aumenta e diminui a taxa de dissolução do metal no ânodo, 

por isso em espaçamentos acima de 2 cm  a eficiência diminuiu. Então a distância 

de 2 cm foi constatada como uma distância ótima. 

Estudos realizados por Karichappan et al. (2013) e Karichappan, 

Venkatachalam e Jeganathan (2014) contataram que a eficiência na remoção dos 

parâmetros aumentou com o aumento da distâncias dos eletrodos até um 

distanciamento de 5 cm. Isso ocorre devido ao fato de que em pequenos espaços 

entre os eletrodos minimiza as forças ôhmicas permitindo altas densidade de 

corrente, elevando a eficiência de remoção. Mas além de 5 cm de distância a 

eficiência diminuiu. 

 

3.6.6 pH Inicial  

Um parâmetro chave na EC é o pH do efluente a ser tratado. O desempenho 

do processo eletrolítico pode ser afetado pelo pH, principalmente por sua influência 

na solubilidade de compostos e na precipitação de metais, influenciando até mesmo 

as características do hidróxidos metálicos formados. O pH também influencia a 
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dissociação de íons na solução, como o íon hipoclorito, amônio entre outros. De 

acordo com Sahu, Mazumdar e Chaudhari (2014), o pH tem um efeito sobre o 

condutividade da solução, dissolução dos eletrodos, especiação de hidróxidos e 

potencial zeta de partículas coloidais. O pH indiretamente pode influenciar na 

passivação dos eletrodos e na eficiência da eletrocoagulação. 

 A remoção máxima de determinado poluente é obtida em um pH ótimo da 

solução. Sendo assim a eficiência de remoção de poluentes diminui com o aumento 

ou diminuição do pH da solução a partir do pH ótimo (KHANDEGAR; SAROHA, 

2013).  

Em pH altamente alcalino, a taxa de dissolução do ânodo diminui e Al(OH)4
- e 

Fe(OH)4
- são formados, esses íons têm fraco desempenho de coagulação. No 

entanto, o pH ainda é elevado durante o tratamento EC, sendo  um parâmetro em 

constante mudança (SAHU, MAZUMDAR E CHAUDHARI, 2013) 

Nos estudos de Yetilmezsoy et al. (2009), com pH inicial variando na faixa de 

4 a 6, as melhores eficiências de remoções de cor e DQO foram alcançadas em 

meio ácido. Entretanto, altas remoções também foram obtidas sem o ajuste de pH 

(8.82). 

 Karichappan et al. (2014) observaram que a eficiência de remoção de 

poluentes melhorou com o aumento do pH inicial de 4 para 6. Isso se da ao fato de 

enquanto o pH está na faixa de 5 a 7, a formação de espécies amorfas de M(OH)3 é 

predominante. 

Entretanto de acordo com Chen (2004) na maioria dos casos as melhores 

remoções de poluentes ocorrem em pH próximo do neutro. 

Já para Kobya et al. (2015) e Gatsios, Hahladakis e Gidarakos (2015) o pH 

inicial não mostrou efeito significante  na eficiência do processo.  

O valor do pH ideal pode ser diferente para cada tipo de material do eletrodo. 

Kobya, Can e Bayramoglu (2003) mostraram que em meio ácido a eficiência de 

remoção de cor e DQO com eletrodos de alumínio são superiores aos eletrodos de 

ferro, enquanto que em pH neutro a alcalino o ferro torna-se melhor. 

Estudos realizados por Kobya, Bayramoglu e Eyvaz (2007) concluíram que o 

meio ácido é preferível para altas remoções de DQO, já para uma alta remoção de 

turbidez, o eletrodo de alumínio foi melhor no meio ácido em relação ao ferro. 
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De acordo com Sahu, Mazumdar e Chaudhari (2013) o Ferro mostra eficácia 

em uma faixa de pH mais ampla do que Alumínio  e funciona também em pH 

ligeiramente alcalino. 

O pH do efluente pode também variar durante o processo de acordo com as 

substâncias presentes e dependendo dos fenômenos envolvidos. As alterações 

poderão ocorrer com a variação do pH para um valor básico ou ácido. No caso da 

oxidação de substâncias orgânicas, a tendência será a diminuição do pH, devido à 

formação de ácidos orgânicos e outras substâncias ácidas (SINOTI, 2004).  

No entanto o pH do efluente na maioria dos casos eleva-se com o decorrer do 

tratamento eletrolítico (GOVINDAN, NOEL e MOHAN 2015). Esse fenômeno ocorre 

como resultado do processo eletroquímico e a produção de íons hidroxila (OH-), 

devido a hidrólise da água no cátodo (GATSIOS; HAHLADAKIS; GIDARAKOS, 

2015; Attour et al., 2014; TRAN et al., 2012; NGUYEN et al., 2016), como mostra a 

Equação 3 (já exposta no item 3.3 mecanismo da Eletrocoagulação): 

 

2H2O(l) + 2e- => H2(g) + 2OH- [Equação 3] 

 

O pH do meio tende a aumentar também devido ao arraste  de CO2 (que 

confere acidez a solução) pelos gases H2 gerados no catodo (AVSAR; KURT; 

GONULLU, 2007). 

Nos estudos de Nguyen et al. (2016) não ocorreu nenhuma elevação 

significante do pH durante a eletrólise, o efluente manteve-se na faixa do neutro. 

Para Cotillas et al. (2013), o pH durante o processo também manteve-se 

constante em torno de 8, as mudanças de pH, devido à produção de íons H+ 

(oxidação de água) foram de alguma forma compensadas pela produção de OH- 

(redução de água). 

De acordo com Chen (2004), o pH do efluente após o tratamento por 

eletrocoagulação pode elevar-se para o efluente em meio ácido, mas diminuir  com o 

efluente alcalino, regulando o pH do meio, sendo uma das vantagens do processo. 

3.6.7 Temperatura  

O efeito do parâmetro temperatura no processo de tratamento de águas e 

efluentes por eletrocoagulação é pouco investigado em estudos na literatura.  

De acordo com Sahu, Mazumdar e Chaudhari (2013), em temperaturas altas 

é maior a solubilidade do alumínio no meio. Entretanto, elevando-se a temperatura 
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pode ocasionar efeitos positivos e negativos na eficiência de remoção, dependendo 

do efluente tratado e das configurações do reator utilizado. 

Quando é trabalhado com altas temperaturas ocorre um encolhimento dos 

poros do Al(OH)3 resultando em flocos mais compactos que são mais susceptíveis 

de se depositar na superfície do eletrodo. Contudo, uma temperatura mais elevada 

confere uma maior condutividade, portanto, um menor consumo de energia (CHEN, 

2004). 

A temperatura também pode ter interações com outros parâmetros, em altas 

temperaturas a formação de Al(OH)3 é favorecida e a concentração de OH- no meio 

torna-se menor, fazendo com que o pH diminua.  A temperatura também resultará 

em uma variação dos fenômenos de tensão superficial, com provavelmente um 

comportamento hidrodinâmico diferente da matéria em suspensão, também afetará 

nas bolhas de hidrogênio formadas durante a flotação (ATTOUR et al., 2014). 

No decorrer do tratamento a temperatura também pode variar, de acordo com 

Tsai et al. (1997) uma pequena elevação da temperatura está relacionada com a 

neutralização de cargas juntamente com as reações químicas. Para Chen (2004), 

quando a corrente for muito elevada, há uma grande chance de desperdício de 

energia elétrica no aquecimento da água. 

 

3.6.8 Condutividade 

A condutividade elétrica de uma solução aquosa é a capacidade de conduzir 

ou transmitir corrente elétrica. De acordo com Cerqueira, Marques e Russo (2011) 

esta capacidade depende da concentração de íons na solução, mobilidade, valência 

e da temperatura. 

A condutividade da solução é um importante parâmetro no processo de 

eletrólise, pois a eficiência de remoção de poluentes e o custo operacional estão 

diretamente relacionados à condutividade da solução (KHANDEGAR; SAROHA, 

2013). 

A alta condutividade garante que o processo eletrolítico funcione de forma 

mais eficiente, requerendo menores tempos de detenção e reduzindo o custo geral 

(NGUYEN et al., 2016). 

É conhecido que a eficiência do processo aumenta quando a condutividade é 

alta, o impacto sobre a cinética é notável. A maioria dos efluentes e águas naturais 
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contêm geralmente vários tipos de ânions e cátions com uma condutividade natural 

suficientemente alta para garantir alta taxa de tratamento (ATTOUR et al,. 2014). 

Entretanto em efluentes com baixa condutividade são adicionados sais como 

o cloreto de sódio ou sulfato de sódio como eletrólitos, com a finalidade de aumentar 

a condutividade da solução (KHANDEGAR; SAROHA, 2013). A adição de sais leva 

a diminuição do consumo de energia, pois aumentando a condutividade, a tensão 

diminui causando uma diminuição no consumo de energia, assim uma maior 

condutividade é desejável para um melhor desempenho do processo. (KOBYA; 

CAN; BAYRAMOGLU, 2003; CHEN, 2004; YETILMEZSOY et al., 2009). 

Com a adição de eletrólitos além de aumentar a condutividade da solução, 

ocorre a eletrooxidação, devido a presença de cloretos da dissociação do NaCl. Nos 

ensaios realizados por Susree et al. (2013) houve um aumento na redução da DQO 

e uma diminuição no consumo de energia com o incremento de eletrólitos, devido ao 

fato da produção de agentes oxidantes, aumentando assim a condutividade da 

solução e, portanto a resistência à redução na tensão. 

Estudos realizados por Avsar, Kurt e Gonullu (2007) concluíram que o 

consumo de energia diminui com o aumento da condutividade do efluente, devido à 

diminuição da resistência da solução. 

Entretanto Kobya, Can e Bayramoglu (2003) investigaram o efeito da 

condutividade do efluente na eletrocoagulação nos termos de eficiências de 

remoção e de consumo de energia e concluiu que a turbidez foi inalterada e a DQO 

foi ligeiramente reduzida, já o consumo de energia diminuiu com o aumento da 

condutividade. 

Yetilmezsoy et al. (2009) também descobriram que com a adição de NaCl, as 

eficiências de remoção de DQO e cor permaneceram praticamente constantes nas 

concentrações de eletrólitos investigadas (0.5–3.0 g NaCl/L). 

É bem estabelecido na literatura que o efluente deve ter uma condutividade 

inicial para que a eletrólise ocorra de forma eficiente. De acordo com Attour et al. 

(2014) condutividade próxima a 1 mS/cm já é suficiente para garantir uma taxa de 

tratamento razoável. 

 

3.6.9 Relação área do eletrodo/volume do reator  

A relação entre a área superficial dos eletrodos e o volume de efluente a ser 

tratado (S/V) é um importante parâmetro no dimensionamento de um reator 
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eletrolítico. Quanto maior a relação S/V, maior será o contato entre o efluente e os 

eletrodos. 

De acordo com Sahu, Mazumdar e Chaudhari (2013) a área do eletrodo 

influencia a densidade de corrente, posição e taxa de dosagem de cátions, bem 

como a produção das bolhas de gás e seu percurso. 

Na maioria dos estudos os reatores são caracterizados pela grande relação 

de área do eletrodo com o volume a ser tratado, que está associado a grandes áreas 

superficiais dos eletrodos ou pequenos volumes tratados (SUSREE et al., 2013). 

Entretanto quanto maior a área do eletrodo, maior será a corrente requerida para 

alcançar a densidade de corrente pré-estabelecida, já que a mesma depende da 

área do eletrodo, aumentando os custos com energia elétrica.  

Gonzalez e Torem (2010) avaliaram a influência direta da relação S/V na 

redução da turbidez e DQO, variando a quantidade eletrodos no reator. Os autores 

concluíram que utilizando baixas relações S/V as eficiências de remoção dos 

parâmetros são menores, conforme foram aumentadas as áreas dos eletrodos, o 

tempo de eletrólise requerido diminui para as mesmas porcentagens de remoção. 

 

3.7 Passivação dos eletrodos  

A presença de íons carbonato ou sulfato no efluente pode levar a precipitação 

dos íons Ca2+ ou Mg2+ formando uma camada isolante na superfície dos eletrodos. A 

acumulação dessa camada inibidora (normalmente um óxido) pode aumentar o 

potencial elétrico entre os eletrodos e resultar em uma diminuição significativa do 

fluxo da corrente entre o ânodo e o cátodo. A passivação é indesejável para a 

eletrocoagulação, pois impede a dissolução do metal no ânodo e a transferência de 

elétrons, limitando a adição do coagulante na solução diminuindo assim a eficiência 

da remoção de poluentes (KHANDEGAR; SAROHA, 2013; HOLT; BARTON; 

MITCHELL, 2005; CHEN, 2004).  

Attour et al. (2014) observaram a formação de uma camada esbranquiçada 

nos eletrodos com a aplicação de baixas densidades de corrente, e a medida que 

eram aplicadas maiores densidades de corrente a camada foi diminuindo. 

A adição do íon Cl- (por eletrooxidação) também diminui o efeito adverso da 

passivação causada pelos íons CO3
2- e SO4

2- (HOLT; BARTON; MITCHELL, 2005; 

CHEN, 2004). 



    35 
 

Para evitar a formação dessa camada, os eletrodos devem ser limpos 

periodicamente para remover qualquer material passivante. Isto mantém a 

integridade dos eletrodos e assegura a dissolução do anodo a uma velocidade 

constante e ainda evita que o lodo fique entre os eletrodos. A passivação ainda pode 

ser reduzida revertendo-se a polariade dos eletrodos frequentemente 

(KHANDEGAR; SAROHA, 2013; SAHU; MAZUMDAR; CHAUDHARI, 2013; 

OSIPENKO; POGORELYI, 1977; MOLLAH et al., 2001). A reversão da polaridade 

dos eletrodos também apresenta a vantagem de um desgaste semelhante dos 

eletrodos, que hora são ânodos hora são catodos. 

De acordo com Bezerril e Wiendl (1985), com a inversão diária da polaridade 

da ligação elétrica dos eletrodos ocorrerá um desprendimento de crostas que 

aderem em placas alternadas durante a operação. 

 

3.8 Custos 

Os custos são apontados como uma das principais desvantagens do 

tratamento eletroquímico. O elevado custo de funcionamento e o auto investimento 

inicial é dependente do custo dos materiais do eletrodo (COTILLAS et al., 2013). 

Por esta razão devem ser exploradas diferentes alternativas para diminuir 

estes custos e tornar a eletrocoagulação mais viável, estudando a possibilidade de 

diferentes materiais nos eletrodos e aliar outras fontes de energia renováveis como 

García-garcía et al. (2015), que utilizam uma célula fotovoltaica para minimizar os 

custos com energia elétrica. Podendo ainda associar com outras fontes de energia 

renovável como a energia eólica entre outras. 

Os custos de operação na eletrocoagulação geralmente incluem, o custo com 

o consumo de energia, custo da dissolução dos eletrodos (que depois de um período 

devem ser trocados), destinação final do lodo e eventualmente o custo com a adição 

de produtos como eletrólitos ou reagentes na variação do pH do efluente, quando 

ainda for o caso (KHANDEGAR; SAROHA, 2013). 

3.8.1 Consumo de energia 

Os custos com os eletrodos variam de acordo com o material dos mesmos, 

geralmente os eletrodos de alumínio tem o menor custo. A energia elétrica 

consumida pode ser calculada em termos de KWh por m3 de efluente tratado usando 

a seguinte equação: 
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Onde : E=Consumo de energia elétrica (KWh/m3), U= tensão elétrica (V), I= corrente 

elétrica (A), t= tempo de eletrocoagulação ou tempo de detenção hidráulica (h), V= 

volume do efluente a ser tratado (ATTOUR et al., 2014). 

 

O consumo de energia kWh por kg de DQO removida é menor utilizando 

eletrodos de ferro, enquanto o consumo de eletrodos por kg de DQO removida é 

geralmente menor com alumínio (KOBYA; CAN; BAYRAMOGLU, 2003). 

 A aplicação de elevadas densidades de corrente e tempos de eletrólise 

prolongados promovem melhores remoções de poluentes, entretanto acarretam em 

maiores custos com o consumo de energia elétrica e geração de lodo. 

 

3.8.2 Lodo 

Uma desvantagem da utilização do tratamento eletrolítico por 

eletrocoagulação, assim como no físico químico é a geração de um lodo químico 

que deve ser disposto de maneira adequada, aumentando os custos operacionais do 

processo.  

Levando em conta ainda os problemas de saúde pública relacionados ao 

alumínio contido no lodo. Uma vez que esse metal é apontado como um perigo 

potencial em um evento de lixiviação se descartado de forma inadequada e também 

é apontado como uma causa da doença Alzheimer (YETILMEZSOY et al., 2009). 

O lodo gerado na EC também pode ser vaporizado de modo a transformar 

esse resíduo em um recurso muito útil de energia ou em agregados para material de 

construção (SAHU; MAZUMDAR; CHAUDHARI, 2013). Outra possibilidade em 

relação ao lodo é a recuperação do alumínio contido no lodo químico, podendo 

melhorar as características de desidratação dos sólidos remanescentes e reduz o 

volume a ser disposto (YETILMEZSOY et al., 2009). 

 

3.9 Efluentes tratados por eletrocoagulação 

Aji, Yavuz e Koparal (2012), trataram por eletrocoagulação, efluente sintético 

contendo cobre, níquel, zinco e manganês em concentrações de 50, 100, 150 e 250 

mg/L de cada metal. Os experimentos foram conduzidos em um reator cilíndrico, 

com 6 chapas de ferro, distanciados 0,3 cm entre si e sob agitação magnética, com 
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velocidades de agitação de 200 rpm. As melhores remoções ocorreram em elevados 

valores de pH e com densidades de corrente de 25 A/m2. 

Akyol (2012), utilizou a eletrocoagulação usando eletrodos de ferro e alumínio 

em efluente da indústria de tintas. Utilizando um reator de acrílico com capacidade 

de 800mL e 4 eletrodos, conectados em paralelo, conduzidos a 25 ºC. 

Al-shannag et al. (2012) utilizaram um reator monopolar, contendo 6 eletrodos 

com  3 cm de espaçamento, sob agitação magnética (200 rpm), com recirculação de 

efluente, para tratar efluente da indústria de papel em temperatura ambiente. Os 

autores também adicionaram doses de floculantes auxiliares (Fe2(SO4)
3 ou CaCO3) 

ao efluente. Concluíram que a eletrocoagulação combinada com floculantes 

aumenta notavelmente a eficiência de remoção. 

Al-shannag et al. (2013)  empregaram um reator com eletrodos cilíndricos de 

malha de ferro na eletrocoagulação de esgoto sanitário, efluente do tanque de 

sedimentação de biorreator anaeróbio. Com aeração a uma taxa de 2.5L/min 

gerando uma turbulência entre os eletrodos. Concluindo que as melhores eficiências 

de remoção de DQO e nutrientes ( >89%)  ocorreram em altos gradientes de tensão 

(6V/cm), enquanto que a aeração influenciou moderadamente nas remoções, pH e 

filtrabilidade do lodo. 

Al-shannag et al. (2015) realizaram um estudo cinético e um estudo do 

processo usando um reator de acrílico em batelada (6L), com 6 eletrodos de aço 

carbono, o efluente foi misturado com agitador mecânico (1000 rpm). O estudo 

cinético demonstrou a remoção dos metais seguindo um pseudomodelo de segunda 

ordem de remoção e afirmando a possibilidade do tratamento em escalas maiores. 

 Attour et al. (2014) estudaram a influência de parâmetros operacionais 

(distância dos eletrodos, DC, pH, temperatura, condutividade) na remoção de 

fosfatos na água, usando um reator em batelada, com agitação magnética a 50 rpm. 

Concluindo-se que a temperatura aumenta com a condutividade, e enfatizou a 

relação DC-Tempo de eletrólise, maiores DC requerem menores tempos de 

eletrólise. 

Avsar, Kurt e Gonullu (2007), no tratamento de efluente de processamento de 

rosas compararam a coagulação química (com Al2(SO4)3·18H2O, FeCl2·6H2O e 

Ca(OH) como coagulantes) e a eletrocoagulação em um reator cilíndrico (400 ml) 

sob agitação a 200rpm, em temperatura constante de 25ºC, concluindo que as 
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maiores taxas de remoção de DQO e turbidez para esse tipo de efluente ocorreram 

com a eletrocoagulação. 

Dubrawski e Mohseni (2013), utilizaram eletrodos de ferro na remoção de 

matéria orgânica natural coletada de uma lagoa. Já Särkkä, Vepsäläinen e Sillanpää 

(2015), elaboraram uma revisão bibliográfica sobre a remoção de matéria orgânica 

natural pelo tratamento eletrolítico. 

Mores et al. (2016), realizaram a EC em um reator com 5 eletrodos (2 ânodos 

e 3 cátodos) no polimento de efluente de reator anaeróbio de efluentes suínos, 

variando o tempo de eletrólise e a densidade de corrente. 

Tsioptsias et al. (2015), aplicaram a eletrocoagulação como pós tratamento de 

tratamento biológico de efluente de melaço, utilizando reatores com eletrodos de 

cobre e ferro em placas planas e reatores com eletrodos cilíndricos, e alguns 

ensaios com aeração constante. 

Yazdanbakhsh et al. (2015), empregaram no adensamento de lodo biológico a 

eletrocoagulação, em um reator cilíndrico de vidro (2L), com 6 placas de alumínio 

como eletrodos com conexões monopolares em paralelo, sob agitação magnética 

(400 rpm). 

Osipenko e Pogorelyi (1977), aplicaram a eletrocoagulação na neutralização 

de cromo hexavalente a cromo trivalente, utilizando eletrodos de ferro. 

Kobya et al. (2013), utilizaram um reator em batelada, na remoção de arsênio 

de águas de abastecimento por eletrocoagulação, com eletrodos de ferro, 

elaborando um modelo matemático para otimização dos parâmetros. Já Kobya et al. 

(2015), compararam o uso eletrodos em placas e em esferas, ambos de ferro na 

remoção de arsênio de águas subterrâneas, sendo as placas mais eficientes que as 

esferas. Delaire et al. (2017), também com eletrodos de ferro, porém aerando, 

controlando a taxa de geração de Ferro e aeração, sob diferentes condições, para 

remoção de arsênio. 

Karichappan et al. (2013), utilizando a eletrocoagulação em fluxo contínuo 

com eletrodos de aço inox, realizaram o tratamento de águas residuais de moinhos 

de arroz. 

Silva et al. (2016), realizaram ensaios de eletrocoagulação e coagulação, 

combinados e separados, no tratamento de efluentes da indústria de tintas, 

utilizando eletrodos de boro dopado com diamante e sulfato de alumínio como 
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coagulante. O processo combinado mostrou-se uma interessante opção de 

tratamento visando o reuso do efluente. 

Tsai et al.(1997), na remoção de matéria orgânica de lixiviado de aterro 

sanitário utilizando eletrodos de Fe-Cu ou Al-Cu. Hassani et al. (2016) também 

investigaram o tratamento de lixiviado porém analisando diversos parâmetros, 

utilizando eletrodos de ferro e alumínio.  

Nasrullah et al. (2017), aplicaram a eletrocoagulação no tratamento de 

efluente de fábrica de óleo de palma por eletrocoagulação com a adição  de 

peróxido de hidrogênio como agente oxidante e policloreto de alumínio como 

coagulante auxiliar, para melhorar a eficiência de remoção. 

Kobya, Can e Bayramoglu (2003), utilizaram a eletrocoagulação em efluente 

têxtil, utilizando eletrodos de ferro e de alumínio, em um reator monopolar com 4 

eletrodos, sob agitação magnética (200 rpm) e temperatura constante (25 ºC). Já 

Kobya, Bayramoglu e Eyvaz (2007), avaliaram a interferência do arranjo dos 

eletrodos (paralelo ou em série) e a polaridade (monopolares ou bipolares) no 

tratamento de efluente têxtil. 

Rubí-Juárez et al. (2015), no tratamento de efluente de lavagem de veículos, 

combinou os processos de eletrocoagulação (EC) com eletrodos de ferro e alumínio 

seguido de eletrooxidação (EO) utilizando eletrodos de BDD (Boro dopado com 

diamante). 

Gatsios, Hahladakis e Gidarakos (2015), realizaram ensaios de 

eletrocoagulação na remoção de metais (Mn, Cu e Zn) de efluente complexo 

industrial, utilizando eletrodos cilíndricos de ferro e alumínio, variando condições 

operacionais com pH, distância entre os eletrodos, corrente aplicada e tempo de 

eletrólise. Já Lu et al. (2015), utilizaram um reator em fluxo contínuo na remoção de 

metais pesados, focando na transferência de massa no fluxo contínuo. García-garcía 

et al. (2015), utilizaram no tratamento de efluente de parque industrial reatores de 

EC (eletrodos de Cu) e EO (Eletrodos de Cu e BDD)  ligados a um célula de energia 

solar. 

A tabela 1 mostra uma síntese da literatura de pesquisas que utilizaram a 

eletrocoagulação como tratamento, bem como os melhores resultados dos 

trabalhos, bem como as condições de densidade de corrente, tempo de eletrólise, 

material dos eletrodos, poluente removido, a eficiência de remoção, o pH inicial e a 

distância entre os eletrodos. 
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Tabela 1- Síntese da literatura de pesquisas que empregaram 

eletrocoagulação no tratamento dos diversos tipos de efluentes 
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DBO: Demanda bioquímica de oxigênio. DQO: Demanda química de oxigênio. COT: Carbono 

orgânico total. SST: Sólidos Suspensos Totais. O&G: Óleos e graxas. NTK: Nitrogênio Total Kjeldah. 
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4. MATERIAL E MÉTODOS 

Os ensaios de eletrocoagulação de lixiviado de aterro sanitário na pesquisa 

foram realizados variando o material dos eletrodos, o tempo de eletrólise e a 

densidade de corrente aplicada, como mostra o esquema da figura 4.1. 

Após uma revisão da literatura referente à temática de eletrocoagulação e 

após a realização de ensaios prévios realizados em laboratório, foi escolhido os 

tempos de eletrólise mais utilizados na maioria dos trabalhos reportados, já as 

densidades de correntes escolhidas são referentes as correntes de  2 a 5 Ampére 

fornecidas pela fonte de tensão, dentro da faixa das DC usualmente aplicadas na 

literatura. 

 

Figura 3- Esquema dos ensaios de eletrocoagulação de lixiviado de aterro sanitário 
utilizando eletrodos de ferro e alumínio e variando os tempos de eletrólise e as 
densidades de corrente aplicadas 

 

Como pode ser observado na figura 4.1, para cada tipo de eletrodo (Fe e Al) 

utilizado na eletrocoagulação, o efluente foi exposto aos tempos de eletrólise de 15, 

30, 60 e 90 minutos. Para cada tempo de eletrólise exposto foi realizada a aplicação 

das densidades de correte (DC) 161,08, 128,86, 96,64 e 64,4 A/m2. 

Os ensaios de eletrocoagulação foram realizados em triplicata, entretanto, a 

análise de remoção dos parâmetros DBO, NH3, PT, Sulfato e Cloretos foram 

realizados sem repetição dos experimentos. Para os parâmetros DQO, DBO e 

Abs254 não foi testado o tempo de eletrólise de 15 minutos, umas vez que nos 

ensaios prévios não houve grandes eficiências de remoção. 
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4.1 Lixiviado  

 O efluente utilizado no presente estudo foi o lixiviado bruto, coletado na 

entrada do sistema de tratamento por lagoas (lagoa anaeróbia, lagoa aerada 

facultativa e lagoa de polimento) do aterro sanitário municipal da cidade de 

Guarapuava-Pr. 

 O aterro municipal de Guarapuava atende 95% dos habitantes, operando 

desde 2011, possui uma área de 18 ha, recebendo em média 121,29 t/dia, sendo a 

composição gravimétrica desses resíduos representada por: 40% resíduos 

orgânicos, 38% materiais recicláveis e 22% materiais não recicláveis. 

 

4.2 Caracterização físico-química 

Inicialmente foi realizada a caracterização físico-química do efluente de 

acordo com os procedimentos indicados no Standard Methods for the Examination of 

Water and Wastewater (APHA, 2005) e descritos brevemente na tabela 4.1. 

 

Tabela 2- Parâmetros físico-químicos utilizados na caracterização do lixiviado, 
métodos e equipamentos utilizados 

Parâmetro Método e equipamentos 

DBO Método manométrico (5210) utilizando o sistema DBO Oxidirect lovibond. 

DQO 
Método colorimétrico em refluxo fechado (5520 D) digestão em bloco digestor e 

leitura em espectrofotômetro. 

DQO solúvel 
Filtração em membrana de acetato (0,45 nm)- Método colorimétrico em refluxo 

fechado (5520 D) digestão em bloco digestor e leitura em espectrofotômetro. 

Abs254 Filtração em membrana de acetato (0,45 nm)- Absorção Ultravioleta (5910 B) em 

cubeta de quartzo em espectrofotômetro. 

Condutividade Método Eletrométrico (2510 B), condutivímetro. 

pH Método Potenciométrico (4500 H+ B), pHmetro. 

Cor verdadeira Método Colorimétrico (2120 C), espectrofotômetro. 

Turbidez Método Nefelométrico (2130), turbidímetro. 

Fósforo 
Digestão pelo método do Persulfato em autoclave e determinação por leitura em 

espectrofotômeto pelo método do ácido ascórbico (4500 P) 

N-NH3 
Destilação em Soxhlet (4500-NH3 B) e Método Titulométrico com H2SO4 até pH 

da solução padrão de ácido bórico (4500 NH3 C) 

Cloretos Titulométrico 4500 Cl
- 
(C) 

Sulfato Kit de análise de sulfato Hach, modelo SF-1, faixa de 50 a 200 mg/L. 

Alumínio 
Absorção atômica com chama utilizando espectrômetro de Absorção atômica 

com chama (FAAS) (3111). 
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Fe e Mn 

Absorção atômica com chama utilizando espectrômetro de Absorção atômica 

com chama (FAAS) (3111), das amostras previamente centrifugadas em 

centrífuga. 

Mn, Cu, Pb, Cr, 

Cd, Zn e Ni 

Absorção atômica com chama utilizando espectrômetro de Absorção atômica 

com chama (FAAS) (3111). 

 

4.3 Reator eletrolítico 

O reator eletrolítico (figura 4) utilizado para os ensaios de eletrocoagulação da 

pesquisa foi confeccionado em recipiente de vidro, com volume de 2L, contendo 8 

eletrodos monopolares (8 x 10 cm cada)  compostos por placas de ferro ou alumínio, 

distanciados 1 cm entre si e dispostos de forma a ficarem suspensos na massa 

líquida. Durante o tempo de eletrólise o efluente foi mantido sob agitação magnética 

para garantir o contato da massa líquida com os eletrodos.  

O reator eletrolítico foi operado em regime de batelada. Os eletrodos foram 

ligados a uma fonte de tensão digital de bancada de corrente contínua, assim, a 

densidade de corrente aplicada pôde ser controlada por meio da variação da 

corrente fornecida pela fonte de alimentação. 

 

Figura 4- Esquema do reator eletrolítico utilizado nos ensaios de eletrocoagulação 

 

1-Agitador magnético, 2- eletrodo negativo (ânodo) 3- eletrodo positivo (cátodo) 4- Fonte de tensão 5- 

Controle da corrente 6- Controle da tensão 7-reator eletrolítico 8-conexão aos catodos 9- conexão 

aos ânodos. 
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Figura 5- Foto do reator em funcionamento e da fonte de tensão 

 

 

Os ensaios de eletrocoagulação foram realizados em triplicata, com aplicação 

das correntes elétricas de 2, 3, 4 e 5 A, gerando as densidades de corrente (DC): 

64.4, 96.64, 128.86, 161.08 A/m2 no reator, para cada densidade de corrente 

aplicada foram testados os tempos de eletrólise de 15, 30, 60 e 90 minutos.  

Após cada ensaio, foi aguardado cerca de 30 min antes da coleta das 

amostras, permitindo a sedimentação dos flocos que eventualmente não flotaram. 

Logo após cada batelada os eletrodos eram esfregados um no outro para 

remoção da sujeira grosseira, enxaguados, deixados de molho em solução de ácido 

clorídrico e lavados novamente com água destilada. 

A cada 30 minutos de eletrólise a polaridade dos eletrodos era invertida, ou 

seja, os eletrodos conectados ao polo positivo foram conectados ao polo negativo e 

vice e versa, a fim de evitar a passivação e promover um desgaste semelhante do 

material dos eletrodos, com exceção dos ensaios de 15 e 30 min em que a 

polaridade era invertida na metade do tempo. 
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5 RESULTADOS E DISCUSSÕES 

5.1 Caracterização Fisico-química do Efluente 

Os resultados dos parâmetros físico-quimicos empregados na caracterização 

do lixiviado bruto bem como seus valores máximos, mínimos e desvio padrão são 

apresentados na tabela 3. 

 

Tabela 3- Caracterização Físico-química do lixiviado bruto empregado nos ensaios 
de eletrocoagulação 

Parâmetro Unidade Média Mínimo Máximo 
Desvio 

Padrão 

Cor verdadeira uC 3415 1785 4970 1301,35 

Turbidez uT 302 265 360 41,36 

Abs254 - 9,795 7,72 13,715 2,77 

DBO mgO2/L 923 375 1674 470,90 

DQO solúvel mgO2/L 2618 2884,7 4068,9 541,96 

DQO Total mgO2/L 4212 4036 4388 176,00 

Condutividade mS/cm 7,94 5,87 12,08 3,11 

pH - 7,9 7,6 8,2 0,30 

NH3 mg/L 1648 1284,5 2012 363,75 

PT mg/L 1,29 - -  

Sulfato mg/L 200 - -  

Cloretos mg/L 1862 1712 2012 144 

Níquel mg/L 0,149 0,185 0,113 - 

Manganês mg/L 1,0747 2,1094 0,04 - 

Ferro mg/L 7,133 11,726 2,54 - 

Cobre mg/L 0,0142 0,0284 0 - 

Chumbo mg/L 0,1223 0,2445 0 - 

Alumínio mg/L 

 

- - - 

Cromo mg/L 0,00 - - - 

Cádmio mg/L 0,00 - - - 

Zinco mg/L 0,00 - - - 

*As análises de metais foram realizadas em apenas duas das coletas de lixiviado 
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O lixiviado bruto apresentou elevada concentração de matéria orgânica 

(Abs254, DBO, DQO), Cloretos (1862 mg/L) e nitrogênio amoniacal (1648 mg/L). 

Entretanto apresentou baixas concentrações de fósforo total e pH alcalino. 

Foi realizada também a análise da concentração de metais no lixiviado bruto, 

o ferro foi o metal detectado em maior concentração no efluente bruto (7,133 mg/L). 

Não foi detectada a presença de Alumínio, Cromo, Cádmio e Zinco.  

 

5.2 Remoções de Cor Verdadeira 

Na eletrocoagulação a cor é removida por coagulação das partículas 

coloidais, devido a ação dos hidróxidos formados e adsorção nos flocos (TOP et al, 

2010).  

A Figura 6 apresenta as médias dos valores do parâmetro cor verdadeira ao 

longo dos tempos de eletrólise para cada densidade de corrente, utilizando os 

eletrodos de ferro. 

 

Figura 6- Valores médios das triplicatas de cor do lixiviado bruto e tratado usando 
eletrodos de ferro em função do tempo de eletrólise e densidade de corrente 

 

O lixiviado bruto apresentou elevada cor verdadeira (3415 uC). Após os 

ensaios de eletrocoagulação utilizando os eletrodos de ferro, o efluente tratado 

apresentou coloração esverdeada.  Esse fato pode ser devido à formação de sais ou 

óxidos do ferro residual. 

0

500

1000

1500

2000

2500

3000

3500

4000

4500

5000

15 30 60 90

C
o

r 
V

e
rd

a
d

e
ir

a
 (

u
C

) 

Tempo de eletrólise (min) 

64.4 A/m2

96.64 A/m2

128.86 A/m2

161.08 A/m2

Bruto



    48 
 

 Pôde-se observar nas menores densidades de corrente aplicadas (DC), 64,4 

e 96,64 A/m2, houve elevação da cor no tempo de eletrólise de 15 minutos. Nos 

menores tempos de eletrólise o ferro liberado aumenta a cor, nas menores 

densidades de corrente aplicadas a formação de coagulante é mais lenta, sendo 

necessário um maior tempo de eletrólise. Após 30 minutos de eletrólise ocorreu uma 

eficiência de remoção de 35% de cor na DC de 64,4 A/m2 e 64% para a DC de 96,64 

A/m2. Enquanto que nas densidades de corrente de 161,08 e 128,86 A/m2 houve 

eficiência de remoção logo nos menores tempos de eletrólise. Para os eletrodos de 

ferro as melhores remoções ocorreram na densidade de corrente de 161,08 A/m2, no 

tempo de 90 min, em que a remoção de cor foi de 90%, entretanto a remoção no 

tempo de 60 min já foi de 85%.  

Para as densidades de corrente de 128,86, 96,64, e 64,4 A/m2 as melhores 

remoções ocorreram no tempo de 60 min, sendo 72%, 73% e 68%, respectivamente. 

Os valores médios da variação da cor durante os tempos de eletrólise para as 

quatro densidades de corrente aplicadas utilizando eletrodos de alumínio é 

representada na figura 7. 

 

Figura 7- Valores médios das triplicatas de cor do lixiviado bruto e tratado usando 
eletrodos de alumínio em função do tempo de eletrólise e densidade de corrente 

 

Diferentemente da eletrocoagulação empregado eletrodos de ferro, com os 

eletrodos de alumínio já ocorreu a redução da cor em 15 minutos de tratamento para 
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todas as densidades de corrente (DC) aplicadas. Assim como nos eletrodos de ferro, 

as melhores remoções ocorreram com a aplicação da DC de 161,08 A/m2, 

apresentando pouca diferença nas remoções entre os tempos de 60 e 90 min (80% 

e 83%, respectivamente).  

Houve poucas diferenças entre as densidades de corrente de 161,08 A/m2, 

128,86 A/m2 e 96,64 A/m2, nos tempos de 60 minutos (80%, 75% e 74% 

respectivamente) e nos tempos de 90 minutos para as densidades de 161,08 A/m2, 

128,86 A/m2 (83% e 82% respectivamente). 

Ricordel e Djelal (2014), no tratamento de lixiviado de aterro sanitário com 

baixa biodegradabilidade e elevadas concentrações de compostos inorgânicos, 

utilizando a eletrocoagulação com eletrodos de alumínio, observaram que a cor do 

lixiviado diminuiu acentuadamente nos primeiros 30 minutos de eletrólise e após 210 

minutos mais de 80% da cor foi removida quando aplicado uma corrente de 95 A/m2. 

Top et al (2010), obtiveram a máxima taxa de remoção de cor na densidade 

de corrente de 159 A/m2 em 30 minutos de tratamento de concentrado de 

nanofiltração de uma estação de tratamento de lixiviado de aterro sanitário. Obtendo 

eficiências de remoção de 40% e 50% nos mesmos tempos, aplicando densidades 

de corrente de 79 A/m2 e 119 A/m2 respectivamente. 

Huda et al. (2017), observaram  reduções na cor de 57% a 82%, em tempos 

de eletrólise de 10 a 60 min no tratamento de lixiviado de aterro sanitário bruto, 

adicionando 2g/L de NaCl como eletrólitos em  um reator eletrolítico de 500 mL,   

com eletrodos de ferro distanciados 1.16 cm  (42cm2 de área superficial)  e 1 A de 

corrente aplicada gerando uma DC de aproximadamente 238 A/m2. 

Dia et al. (2016),  em um reator cilíndrico com 1,5 L de volume, composto por 

eletrodos cilíndricos, o ânodo constituído de liga de magnésio e o cátodo de aço 

inox,  tratando lixiviado de aterro sanitário pré-tratado por biofiltro aerado, aplicando 

uma DC de 100 A/m2 em 30 min de tempo de eletrólise (maior DC e maior tempo de 

eletrólise aplicado no trabalho) alcançaram uma remoção de cor de  85%. 

Öztürk, Veli e Dimoglo (2013), em um reator piloto de 2 L, adicionando-se 

água do mar na proporção 1:3 (lixiviado: água do mar), aplicando uma DC de 68,8 

A/m2 com 15 minutos de tempo de eletrólise, alcançaram 91% de remoção  de cor 

de lixiviado de aterro sanitário e de aproximadamente 83% na remoção de cor de 

lixiviado de aterro industrial, utilizando eletrodos de ferro. Ao utilizar eletrodos de 

alumínio e aplicar uma DC de 65,4 A/m2 houve remoção de aproximadamente 89% e 
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70% da cor lixiviado de aterro sanitário e lixiviado de aterro industrial, 

respectivamente. 

Ao tratar por eletrocoagulação o lixiviado do aterro sanitário Bouhezila et al. 

(2011), observaram uma redução na eficiência de remoção de cor 56% a 28% ao 

trocar eletrodos de alumínio por eletrodos de ferro após 30 minutos de tempo de 

eletrólise e aplicando uma DC de 500 A/m2. 

Mussa, Othman e Abdullah (2013), avaliaram o efeito de diversas variáveis na 

eletrocoagulação de lixiviado de aterro sanitário, após a otimização das condições 

obtiveram 70% de remoção de cor utilizando eletrodos de carbono, aplicando uma 

tensão de 10 V, em 120 minutos de tempo de eletrólise, adicionando NaCl a  

concentração de 5,85 g/L e sem alteração do pH inicial  do efluente. 

 Pauli et al. (2018), aplicando  eletrocoagulação seguido de tratamento 

biológico em  lixiviado de aterro sanitário recentemente construído, com o  pH inicial 

ajustado em 5 e DC aplicada de 128,57 A/m2, variaram tempos de eletrólise  de 5 a 

80 min e  observaram remoções próximas de 100%  logo nos primeiros 40 min de 

tempo de eletrólise na eletrocoagulação, em um reator retangular de 1,5L com 6 

placas de alumínio como eletrodos, distanciadas 2 cm entre si. 

 

5.3. Eficiências na remoção de Turbidez 

Os resultados das médias da turbidez do lixiviado e tratado por 

eletrocoagulação utilizando eletrodos de ferro são apresentados na Figura 8. 
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Figura 8- Média das triplicatas da turbidez do lixiviado bruto e tratado utilizando 
eletrodos de ferro em função do tempo de eletrólise e densidade de corrente 

 

O lixiviado bruto apresentou turbidez média de 297 uT. Nos primeiros tempos 

de eletrólise a turbidez elevou-se a valores maiores que do efluente bruto devido à 

liberação de ferro no sistema. Como se pode observar na figura 5.3, na medida em 

que foram aplicadas densidades de corrente maiores, esse efeito foi diminuindo. No 

entanto, no tempo de eletrólise de 15 minutos para a maior densidade de corrente 

aplicada (161,08 A/m2) esse fenômeno não foi percebido. Já no tempo de 30 

minutos o aumento da turbidez ocorreu apenas nas DC’s de 64,4 A/m2 e 96,64 A/m2.  

Ricordel e Djelal (2014), realizando ensaios de eletrocoagulação no 

tratamento de lixiviado de aterro sanitário, utilizando eletrodos de alumínio, também 

observaram elevação da turbidez no inicio do tratamento, assim como na presente 

pesquisa, com a aplicação de maiores tempos de eletrólise a turbidez foi diminuindo 

até permanecer constante. 

As melhores remoções de turbidez utilizando eletrodos de ferro na 

eletrocoagulação ocorreram na densidade de corrente de 161,08 A/m2, com o tempo 

de 90 minutos (remoção de 82%), já para o tempo de 60 min as densidades de 

corrente de 161,08 A/m2 e 128,86 A/m2, as remoções foram de 69% e 70%, ainda 

para a DC de 128,86 A/m2 no tempo de 90 min a remoção manteve-se em 70%. 

Os resultados das médias da turbidez do lixiviado bruto e tratado por 

eletrocoagulação utilizando eletrodos de alumínio, com as DC’s testadas ao longo 

dos tempos de eletrólise são apresentados na Figura 9. 
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Figura 9- Média das triplicatas da turbidez do lixiviado bruto e tratado usando 
eletrodos de alumínio em função do tempo de eletrólise e densidade de corrente 

 

Com a utilização dos eletrodos de alumínio já houve remoção de turbidez no 

tempo de 15 minutos para todas as DC testadas. Nos primeiros tempos de eletrólise 

as melhores remoções ocorreram nas maiores DC’s. A melhor remoção de turbidez 

foi na DC 161,08 A/m2 com o tempo de 30 minutos (92%). Entretanto nos tempos de 

60 e 90 minutos a turbidez foi muito próxima entre os tempos de eletrólise e entre as 

DC’s.  

Ricordel e Djelal (2014), avaliando a viabilidade do tratamento de lixiviado de 

aterro sanitário de baixa biodegradabilidade por eletrocoagulação, encontraram a 

condição operacional ótima em 135 minutos de eletrólise, aplicando DC de 95 A/m2 

com 2 cm de distância entre os eletrodos de alumínio. Os autores obtiveram turbidez 

residual de 5 uT, sendo que o lixiviado bruto apresentou 29 uT. Ricordel e Djelal 

(2014), ainda observaram nos maiores tempos de eletrólise, que a DC não teve 

efeito na remoção da turbidez. Sugerindo que menores tempos de eletrólise já 

seriam necessários para as mesmas eficiências de remoção. 

De acordo com Contreas, Villarroel e Navia (2009) o aumento no tempo de 

eletrólise acarreta em melhores eficiências de remoção da turbidez.  Contreas, 

Villarroel e Navia (2009) utilizaram arranjo fatorial para otimização da remoção da 

turbidez por eletrocoagulação de lixiviado de aterro sanitário, obtendo uma condição 

ótima aplicando uma DC de 109,9 A/m2, pH inicial 7,6, tempo de eletrólise de 38,8 
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minutos e concentração de NaCl de 2,9 g/L como eletrólito, alcançando uma 

redução de 96,9% de turbidez.  

Mariam e Nghiem (2009) no tratamento de lixiviado de aterro sanitário por 

eletrocoagulação seguido de nanofiltração, observaram que a remoção da turbidez 

na eletrocoagulação aumentou com a exposição a maiores tempos de eletrólise, 

alcançando remoções próximas a 80%, em um reator com capacidade de 3L, com 5 

eletrodos de alumínio, aplicando uma DC de 25 A/m2. 

Öztürk, Veli e Dimoglo (2013) ao adicionar água do mar, em reator eletrolítico 

tratando lixiviado de aterro sanitário e aterro industrial, aplicando DC de 68,8 A/m2 

com 15 minutos de tempo de eletrólise, alcançaram remoções de 98% e 80% da 

turbidez de lixiviado do aterro sanitário e de aterro industrial, respectivamente, 

utilizando eletrodos de ferro. Ao utilizar eletrodos de alumínio as remoções de 

turbidez foram 99% e 83% para o lixiviado do aterro sanitário e do aterro industrial, 

respectivamente. 

Os eletrodos de alumínio também obtiveram melhores resultados que os de 

ferro no trabalho de Bouhezila et al. (2011), em  30 minutos de tempo de eletrólise e 

aplicando uma DC de 500 A/m2 em lixiviado de aterro sanitário com turbidez na faixa 

de 125 a 141uT,  a remoção de turbidez foi de 60% com os eletrodos de alumínio e 

16% com os eletrodos de ferro. 

 

5.4 Remoção de DQO 

Os resultados das médias das triplicatas dos ensaios de eletrocoagulação, 

utilizando o ferro como material dos eletrodos, são apresentados na Figura 10.  
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Figura 10- Remoções médias de DQO utilizando eletrodos de ferro ao longo dos 
tempos de eletrólise para as densidades de corrente aplicadas 

 

A melhor remoção de DQO entre as DC’s aplicadas ocorreu na DC de 161,08 

A/m2 e tempo de eletrólise de 90 minutos (46%). Apesar de na mesma DC (161,08 

A/m2 maior DC aplicada) nos tempos de 30 e 60 min não ocorreu grandes remoções 

frente às demais DC’s aplicadas, a remoção de DQO na DC de 161,08 A/m2 

mostrou-se crescente ao longo dos tempos de eletrólise. 

No tempo de eletrólise de 60 minutos a melhor remoção de DQO ocorreu na 

DC de 128,08 A/m2. Já em 30 minutos de eletrólise a melhor remoção de DQO 

(32%) ocorreu na menor DC aplicada, seguindo uma ordem inversa do esperado, 

uma vez que com a aplicação de maiores DC ocorre a liberação uma dosagem 

maior de coagulante no sistema, acarretando em uma remoção superior. 

A remoção da DQO por eletrocoagulação utilizando eletrodos de ferro pode 

ser diferente dependendo da forma que a matéria orgânica esta presente no 

efluente. De acordo com Moreno-casillas et al. (2007), a concentração de DQO pode 

permanecer a mesma após o tratamento por eletrocoagulação quando compostos 

solúveis e miscíveis não reagem com o  Fe2+ e/ou Fe3+ não sendo removidos, ou 

ainda a DQO pode aumentar quando compostos reagem com o Fe2+ formam 

produtos solúveis que permanecem no efluente. 

Os resultados das médias das triplicatas dos ensaios de eletrocoagulação 

utilizando o ferro como material dos eletrodos pode é apresentada na Figura 11. 
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Figura 11- Remoções médias de DQO utilizando eletrodos de alumínio ao longo dos 
tempos de eletrólise para as densidades de corrente aplicadas 

 

A remoção de DQO utilizando eletrodos de alumínio foi inferior à remoção 

utilizando eletrodos de ferro, apresentando comportamento diferente ao longo dos 

tempos de eletrólise para as DC’s aplicadas. Assim como observado por Li et al. 

(2011), comparando os eletrodos de ferro e alumínio no tratamento de lixiviado de 

aterro sanitário, com DQO inicial de 2566 mg/L,  aplicando uma DC de 29,8 A/m2  em 

30 minutos de eletrólise com pH inicial de 6.5, com os eletrodos de ferro a remoção 

de DQO foi de  32,7% e 21,3% com os de alumínio, após analise e otimização dos 

efeitos das variáveis na eletrocoagulação obtiveram uma remoção de 49,8% de 

DQO, com aplicação de uma DC de 496 A/m2, em 90 minutos de eletrólise, com a 

concentração de 2,32 g/L de Cl- como eletrólito, sem ajuste do pH inicial. 

Com a utilização de eletrodos de alumínio a melhor eficiência de remoção de 

DQO (40%) ocorreu no tempo de eletrólise de 90 minutos aplicando as DC de 

128,86 e 96,4 A/m2.  

Pôde-se observar que nas densidades de corrente aplicadas de 128,86 e 96,4 

A/m2 a remoção de DQO foi crescente ao longo dos tempos de eletrólise, entretanto 

no tempo de 30 minutos na DC de 96,64 A/m2 a remoção foi a menor entre as DC’s 

aplicadas, já no tempo de 60 minutos a DC de 96,64 A/m2 foi aproximando-se da DC 

de 128,86 A/m2.  
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De acordo com Ricordel e Djelal (2014), a DQO remanescente após o 

tratamento por eletrocoagulação pode ser devido à presença de compostos solúveis 

ou partículas dispersas que não se aglomeraram. 

Para todos os tempos de eletrólise avaliados as melhores porcentagens de 

remoção de DQO ocorreram na DC de 128,86 A/m2. Na DC de 161,08 A/m2, maior 

corrente aplicada nos tratamentos, não foi observado grandes remoções 

comparadas as menores DC aplicadas.  

Valores similares foram encontrados Top et al. (2010), no tratamento 

concentrado de uma unidade de nanofiltração de lixiviado de aterro sanitário, em  

reator com 4 eletrodos de alumínio distanciados 1,6 cm entre si, observaram que  a 

remoção de DQO aumentou com a elevação do tempo de eletrolise e densidade de 

corrente. Aplicando uma DC de 198 Am2, a remoção foi de 11,5% para 45% quando 

o tempo d eletrólise foi elevado de 5 para 30 minutos. A remoção aumentou de 

28,4% para 45% quando a corrente aplicada foi elevada de 79 para 198 A/m2 em 30 

minutos de eletrolise, maior tempo de eletrólise utilizado pelos autores.  

Rusdianasari et al. (2017)  aplicando densidades de corrente de 30 a 90 A/m2 

e tempos de eletrólise de 15 a 60 minutos, no tratamento de lixiviado de aterro 

sanitário, utilizando eletrodos de alumínio, obtiveram a melhor condição de redução 

de DQO (de 1304 mg/L para 342 mg/L), na menor DC aplicada (30 A/m2)  e em 60 

minutos  de eletrólise. 

Dia et al. (2017a) no tratamento por eletrocoagulação de lixiviado de aterro 

sanitário pré-tratado por biofiltro aerado, (DQO inicial de 596 mg/L), no tempo de 

eletrólise de 20 minutos, aplicando uma DC de 50 A/m2 utilizando eletrodos de ferro 

e 80 A/m2 utilizando eletrodos de alumínio, alcançaram remoções de DQO de 65 e 

70% com os eletrodos de ferro e alumínio respectivamente. Os autores não 

observaram aumentos significativos na remoção de DQO com a aplicação de 

maiores DC’s e tempos de eletrólise, uma vez que apenas uma fração específica de 

matéria orgânica (MO) foi removida por eletrocoagulação, a MO remanescente 

permanece na forma solúvel. 

No mesmo reator, tratando lixiviado pré-tratado por biofiltro aerado, porém 

utilizando eletrodos de liga de magnésio e aplicando uma DC de 100 A/m2, em 30 

minutos de eletrólise, Dia et al. (2016), observaram 53% de remoção de DQO. 

Kallel, Attour e Trabelsi (2017) no tratamento por eletrocoagulação de lixiviado 

de aterro sanitário, utilizando eletrodos de alumínio, distanciados 5 mm entre si, 
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aplicando 150 A/m2, em 120 minutos de eletrólise, com o efluente bruto 

apresentando uma DQO inicial de 14400 mg/L, obtiveram remoção de DQO de 39% 

para o lixiviado bruto e 63% para o lixiviado previamente autoclavado.  

Labanowski, Pallier e Feuillade-cathalifaud (2010) utilizando um reator 

eletrolítico de 1,5L, com eletrodos compostos por uma liga mista de manganês (0,5-

0,8%), silício (0,15-0,35%), fósforo (0,03%), enxofre (0,035%) e o restante de 

alumínio, liberando uma concentração de alumínio de 1,5 g/L, utilizando a 2ª lei de 

Faraday no cálculo da massa de alumínio liberada, obtiveram 45% redução da DQO. 

Huda et al. (2017) no tratamento de lixiviado de aterro sanitário bruto, 

adicionando 2g/L de NaCl como eletrólitos em  um reator eletrolítico de 500 mL,  

com eletrodos de ferro distanciados 1.16 cm  (42cm2 de área superficial)  e 1 A de 

corrente aplicada gerando uma DC de aproximadamente 238 A/m2, obtiveram 

remoções de 15% a 45%, variando o tempo de eletrólise de 10 a 60 minutos. 

Ao comparar eletrodos de ferro e alumínio no tratamento de lixiviado de aterro 

sanitário com DQO inicial na faixa de 28,200 a 34,200 mg/L, e aplicando maiores 

DC’s, Bouhezila et al. (2011) não observaram grandes diferenças nas remoções de 

DQO entre os materiais, após 30 minutos de tempo de eletrólise e aplicando uma 

DC de 500 A/m2 tanto os eletrodos de ferro quanto os de alumínio apresentaram 

remoções em torno de 70%. 

Os resultados de Ilhan et al. (2008), no tratamento de lixiviado de aterro 

sanitário utilizando eletrodos de ferro e de alumínio, mostraram que a remoção de 

DQO utilizando eletrodos de alumínio foi superior as remoções utilizando eletrodos 

de ferro. Conseguindo remoções de até 35% e 56%Fe e Al respectivamente, em 30 

min de tempo de eletrólise, aplicando uma DC de 631 A/m2 em um reator cilíndrico 

de 600 mL com um cátodo e um ânodo distanciados 6,5 cm entre si. 

A remoção da cor foi mais efetiva que a DQO, sugerindo remoção preferencial 

de compostos aromáticos, uma vez que compostos orgânicos de baixo peso 

molecular não são eficientemente removidos por eletrocoagulação, a DQO residual 

pode ser devido à presença de compostos solúveis ou a partículas dispersas que 

não podem se aglomerar (RICORDEL; DJELAL, 2014). 

 

5.5 Remoção de DBO 
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Os valores de Demanda Bioquímica de Oxigênio (DBO) do lixiviado bruto 

foram baixos quando comparados com os valores de DQO. Os resultados das 

remoções da DBO utilizando eletrodos de ferro são apesentados na Figura 12. 

 

Figura 12- Remoções da DBO ao longo dos tempos de eletrólise para as densidades 
de corrente aplicadas utilizado ferro como eletrodo 

 

 

Com a utilização dos eletrodos de ferro ocorreram altas eficiências na 

remoção de DBO, a melhor remoção de DBO, 87% ocorreu na DC de 161,08 A/m2, 

no tempo de eletrólise de 60 minutos.  

Pôde-se observar que nas maiores DC aplicadas não houve grandes 

variações na remoção de DBO entre os tempos de eletrólise. A remoção na DC 

161.08 A/m2 foi de 87% e 83%, e de 75% e 76% na DC de 128,86 A/m2 para os 

tempos de 30 e 60 minutos respectivamente. 

Em geral nos ensaios de eletrocoagulação utilizando eletrodos de ferro, 

ocorreu uma tendência de aumento das remoções de DBO com a elevação das 

densidades de corrente e prolongamento dos tempos de eletrólise.  

Os resultados das remoções da DBO utilizando eletrodos de ferro são 

apesentados na Figura 13. 
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Figura 13- Remoções da DBO ao longo dos tempos de eletrólise para as densidades 
de corrente aplicadas utilizado alumínio como eletrodo 

 

Na eletrocoagulação utilizando eletrodos de alumínio as remoções de DBO 

em geral foram superiores as remoções com os eletrodos de ferro. As melhores 

remoções (90%) ocorreram no tempo de 60 minutos para a DC de 161,08 A/m2 e no 

tempo de eletrólise de 90 minutos para a DC de 128,86 A/m2, na DC de 96,64 A/m2 

e tempo de eletrólise de 90 minutos a remoção foi de 84%, valores próximos às 

remoções das DC’s maiores. 

Pôde-se observar certa proximidade nas porcentagens remoções no maior 

tempo de eletrólise (90 min) para as maiores DC’s aplicadas. Observa-se ainda que 

na menor DC aplicada (64,4 A/m2) não ocorreram grandes variações de remoção de 

DBO ao longo dos tempos de eletrólise. 

Assim como com a utilização dos eletrodos de ferro, com os eletrodos de 

alumínio ocorreu uma tendência de aumento das remoções de DBO com a elevação 

das densidades de corrente e prolongamento dos tempos de eletrólise.  

Rusdianasari et al. (2017), ao aplicar a eletrocoagulação ao tratamento de 

lixiviado de aterro sanitário, utilizando eletrodos de alumínio distanciados 1 cm, 

aplicando DC de 30 A/m2 e após 60 minutos de eletrólise, obtiveram redução de 

DBO de 415 a 119 mg/L (71% de remoção). 

Orescanin et al. (2012), no tratamento de lixiviado de aterro sanitário pré-

tratado por ozonização seguido por ozonização simultânea a eletrocoagulação com 

eletrodos de ferro durante 5horas seguido de eletrocoagulação utilizando eletrodos 

de alumínio (1 hora), ambos aplicando corrente de 12 A, seguido de tratamento por 
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micro-ondas durante 20 minutos, reduziram com o tratamento combinado a DBO de 

61 para 5 mg/L (92%). 

Pauli et al. (2018), aplicando a eletrocoagulação em reator com eletrodos de 

alumínio distanciados 2 cm, com 1L de volume útil, aplicando uma DC de 128,57 

A/m2, no tratamento de lixiviado de aterro sanitário, com DBO média de 2909 mg/L 

obtiveram remoções de aproximadamente 30% após 30 minutos de eletrólise  de 

DBO, alcançando baixas remoções dos parâmetros relacionados a matéria orgânica 

como DQO (60%), carbono orgânico dissolvido (40%), apesar de conseguirem 

remoções próximas a 100% nos parâmetros cor, turbidez e ferro nas mesmas 

condições. 

Em geral as eficiências de remoção de DBO foram superiores a DQO, 

indicando a predominância matéria orgânica biodegradável na forma coloidal, forma 

removida com maior facilidade por eletrocoagulação. 

 

5.6 Eficiência da eletrocoagulação na remoção Abs254 

Os resultados das triplicatas das eficiências médias de remoção da 

Absorbância à 254 nm (Abs254) após o tratamento por eletrocoagulação utilizando 

eletrodos de ferro são apresentados na Figura 14. 

 

Figura 14- Remoções médias da Abs254 após a eletrocoagulação com eletrodos de 
ferro ao longo dos tempos de eletrólise para as DC aplicadas 

 

As maiores remoções de Abs254 entre os tratamentos ocorreram com a 
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apresentando uma remoção da Abs254 de 44% e 46%, respectivamente. Porém no 

tempo de eletrólise de 30 minutos a melhor remoção (36%) ocorreu na aplicação da 

DC de 128,86 A/m2.  

Nas DC’s de 64,4 A/m2 e 96,64 A/m2 as melhores remoções ocorreram em 60 

minutos de eletrólise, 28% e 40% respectivamente. Para a DC de 128,86 A/m2 as 

melhores remoções (36%) foram no menor tempo de eletrólise exposto, 30 minutos. 

Os resultados das triplicatas das eficiências médias de remoção da 

Absorbância a 254 nm (Abs254) após o tratamento por eletrocoagulação utilizando 

eletrodos de alumínio são apresentados na Figura 15. 

 

Figura 15- Remoções médias da Abs254 após a eletrocoagulação com eletrodos de 
alumínio ao longo dos tempos de eletrólise para as DC aplicadas 

 

 Assim como com a utilização de eletrodos de ferro, utilizando de eletrodos 

de alumínio, a melhor remoção da Abs254 (45%) entre os tratamentos ocorreu com a 

aplicação da DC de 161,08 A/m2, no tempo de eletrólise de 90 minutos.  

 Nas DC’s aplicadas de 96,64 A/m2 e 161,08 A/m2 houve um comportamento 

de remoção crescente ao longo dos tempos de eletrólise. Enquanto que na DC 

aplicada de 128 A/m2 a remoção de Abs254 no tempo de 60 minutos de eletrólise 

(40%) manteve-se no tempo de 90 minutos.  

 Dia et al. (2017a), no tratamento por eletrocoagulação de lixiviado de aterro 

sanitário pré-tratado por biofiltro aeróbio (com Abs254 do lixiviado de ≅ 12,3), 

alcançaram eficiências de  remoção  de Abs254 entre 79 e 80%, utilizando eletrodos 
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de ferro e alumínio,  durante 20 minutos de eletrólise aplicando DC de 80 A/m2 nos 

eletrodos de ferro e  100 A/m2 nos eletrodos de alumínio. 

 Labanowski, Pallier e Feuillade-cathalifaud (2010), no estudo da matéria 

orgânica no tratamento de lixiviado de aterro sanitário por eletrocoagulação, 

observaram que a remoção de Abs254 foi maior que a remoção de DQO, sugerindo a 

remoção preferencial de compostos aromáticos. Os autores alcançaram remoções 

da Abs254 em torno de 60% (Abs254 lixiviado bruto= 3,01) com a liberação 0,5 g/L de 

Al pelos eletrodos. 

 Ricordel e Djelal (2014), no tratamento de lixiviado de aterro sanitário cuja 

Abs254 do efluente bruto era de 2,8, aplicando uma DC de 95 A/m2 em 210 minutos 

de eletrólise, obtiveram 48% e 57% de remoção da Abs254 com a utilização de 

eletrodos de grafite e alumínio respectivamente. No tempo de eletrólise de 90 

minutos na DC de 95 A/m2 os autores obtiveram remoção de 47% da Abs254, 

enquanto que na presente pesquisa no tempo de 90 minutos de eletrólise e 

aplicação de DC de 96,64 A/m2, foi obtido remoção de 40%. 

 

5.7 Eficiência da eletrocoagulação na remoção nitrogênio amoniacal 

(NH3) 

 O lixiviado empregado na presente pesquisa apresentou elevadas 

concentrações de nitrogênio amoniacal, isso se da ao fato do nitrogênio amoniacal 

ser oriundo da decomposição de substâncias orgânicas por bactérias 

(RUSDIANASARI et al., 2017). O nitrogênio amoniacal pode estar presente no 

efluente, dependendo do pH, na forma de íon amônio ou amônia gasosa. 

 Na Figura 16 são apresentadas as concentrações de nitrogênio amoniacal 

após a eletrocoagulação ao longo dos tempos de eletrólise e em função das 

densidades de corrente aplicadas (DC) utilizando ferro e alumínio como material dos 

eletrodos. 
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Figura 16- Concentrações de nitrogênio amoniacal após a eletrocoagulação com os 
eletrodos de ferro e alumínio 

 

 Foram observadas baixas eficiências de remoções de NH3, a eficiência 

máxima obtida foi 23%, ocorrendo na DC 96,64 A/m2 utilizando eletrodos de ferro, 

em 60 minutos de eletrólise.  

 Ricordel e Djelal (2014), aplicando uma densidade de corrente de 95 A/m2 

em eletrodos de alumínio, observaram que a concentração de nitrogênio amoniacal 

do lixiviado de aterro sanitário submetido à eletrocoagulação permaneceu constante 

(186.3 mg/L) durante os 210 minutos de eletrólise. 

 Li et al (2011), utilizando eletrodos de ferro na eletrocoagulação de lixiviado 

de aterro sanitário, ao aumentarem o tempo de eletrólise de 5 para 90 minutos a 

eficiência de remoção de NH3 elevou-se de 9,4% para 44,1%, aplicando uma DC de 

29.8 A/m2, quando a DC  foi elevada de 19,8 A/m2 para 49,6 A/m2 a eficiência de 

remoção de NH3 elevou de 19,8 para 32%.   

 Ilhan et al. (2008),  aplicando a eletrocoagulação no tratamento de lixiviado 

de aterro sanitário, aplicando uma DC de 631 A/m2 em 30 minutos de eletrólise 

obtiveram remoções de NH3 de 11 e 14% utilizando eletrodos de ferro e alumínio 

respectivamente. 

 Kallel, Attour e Trabelsi (2017), utilizando eletrodos de alumínio no 

tratamento de lixiviado de aterro sanitário com concentração inicial de NH3 de 980 

mg/L, aplicando DC de 150 A/m2  em 2 horas de eletrólise, obtiveram 39% de 

remoção de nitrogênio, os autores ainda observaram que ao autoclavar previamente 

o efluente a remoção de NH3 foi superior (64%). 

 Bouhezila et al. (2011), ao aplicar DC de 500 A/m2 em 30 minutos de 

eletrólise ao tratamento de lixiviado de aterro sanitário, cuja a concentração inicial de 
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nitrogênio total era entre 1599–1631 mg/L, utilizando eletrodos de alumínio 

obtiveram remoção de nitrogênio total de 24%, e 15% ao utilizar eletrodos de ferro. 

 Mariam e Nghiem (2010), no tratamento combinado por eletrocoagulação 

seguido de nanofiltração de lixiviado de aterro sanitário, obtiveram baixas remoções 

de nitrogênio total na eletrocoagulação (de 0 a 5%), resultados similares à remoção 

por coagulação química também estudada pelos autores, enquanto que na 

nanofiltração a remoção de nitrogênio total máxima foi 16.2%. 

 As remoções de NH3 não alcançaram eficiências expressivas na presente 

pesquisa e nos trabalhos supracitados, sugerindo que ainda com a aplicação de 

maiores tempos de eletrólise e maiores DC’s o NH3 não seria removido. De acordo 

com Vedrenne et al. (2012), geralmente o NH3 removido por processos de 

coagulação está na forma coloidal, como o nitrogênio do tipo albinóide. No entanto 

em lixiviados de aterros sanitários a forma encontrada em maior quantidade é a 

dissolvida. 

Entretanto Orescanin et al. (2012), no tratamento de lixiviado de aterro 

sanitário pré-tratado por ozonização seguido por ozonização simultânea a 

eletrocoagulação com eletrodos de ferro durante 5horas seguido de 

eletrocoagulação utilizando eletrodos de alumínio (1 hora), ambos aplicando 

corrente de 12 A, seguido de tratamento por micro-ondas durante 20 minutos, 

reduziram a concentração  de nitrogênio amoniacal de 125 para 1,5 mg/L ( remoção 

de 98,8%). 

Foi observado, na DC de 96,64 A/m2 em 15 minutos de eletrólise utilizando os 

eletrodos de alumínio e em 15 e 30 minutos utilizando os eletrodos de ferro, 

elevação na concentração de NH3 a valores maiores que os encontrados no lixiviado 

bruto. Isso pode ser explicado devido ao fato de que caso o efluente submetido à 

eletrocoagulação apresente nitritos, podem ocorrer reações eletroquímicas de 

redução de nitratos a amônia (DIA et al., 2017b; GOVINDAN; NOEL; MOHAN, 

2015): 

NO3
− + H2O + 2 e−  ↔NO2

− + 2OH− 

NO2
− + 5H2O + 6e− ↔ NH3 + 7OH− 
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5.8 Variação do pH  

 As médias das triplicatas da variação do pH do lixiviado após a 

eletrocoagulação ao longo dos tempos de eletrólise para as DC’s aplicadas  

utilizando como material de eletrodos o ferro e o alumínio pode ser observado nas  

Figura 17 e 18 respectivamente. 

 

Figura 17- Variação do pH após os ensaios de eletrocoagulação ao longo dos 
tempos de eletrólise para as DC’s aplicadas utilizando eletrodos de ferro 

 

Figura 18- Variação do pH após os ensaios de eletrocoagulação ao longo dos 
tempos de eletrólise para as DC’s aplicadas utilizando eletrodos de alumínio 
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seguindo a mesma tendência. O pH sofreu ressaltos a medida em que foram 

empregados maiores tempos de eletrólise. Observou-se ainda que o pH elevou-se 

conforme eram aplicadas densidades de correntes maiores. Esse fenômeno foi mais 

delineado com a utilização dos eletrodos de ferro.  

 O pH entre os tratamentos variou em média entre 8,2 e 9,8 com a utilização 

dos eletrodos de ferro e entre 8,2 e 9,3 com os eletrodos de alumínio. Os maiores 

valores de pH foram encontrados no tempo de eletrólise de 90 minutos, com a 

aplicação da DC de 161,08 A/m2 para ambos eletrodos, apresentando pH final 9,8 e 

9,3 para o ferro e o alumínio respectivamente. 

A elevação do pH é  explicada pela produção de íons hidroxila no cátodo 

através da redução eletroquímica da água que ocorre por meio das reações 

catódicas. Assim a geração desses íons acarreta na alcalinização próximo a 

superfície dos eletrodos (DIA et al, 2016; RICORDEL; DJELAL, 2014). Sendo assim 

a elevação do pH ocorre devido a dominância das atividades no cátodo 

(BOUHEZILA et al., 2011; ILHAN et al.,2008).Dessa forma quanto maior o tempo de 

eletrólise e a DC aplicada maior será a elevação do pH. 

Mariam e Nghiem (2010), observaram a elevação do pH  do lixiviado de aterro 

sanitário tratado por eletrocoagulação com eletrodos de alumínio, o efluente bruto 

apresentava pH 7,3  e o pH do efluente após os tratamentos variou entre 7,5 e 8,5.  

 Ricordel e Djelal (2014), ao tratar lixiviado de aterro sanitário por 

eletrocoagulação utilizando eletrodos de alumínio distanciados 2 cm entre si, 

também observaram a maior elevação do pH na maior DC aplicada (95 A/m2), ao 

longo dos 210 minutos de eletrólise empregados a variação foi de 8 para 8,5. 

Kallel, Attour e Trabelsi (2017), ao aplicar uma DC de 150 A/m2 na 

eletrocoagulação de lixiviado de aterro sanitário utilizando eletrodos de alumínio, 

observaram elevação do pH ao longo dos tempos de eletrólise, o pH variou de 8 a 

valores acima de 8,5 ao final dos 120 minutos de eletrólise. 

 Ilhan et al. (2008), ao utilizar eletrodos de alumínio na eletrocoagulação de 

lixiviado de aterro sanitário, aplicando uma DC de 348 A/m2, observaram que a 

variação do pH foi de 8,3 a 8,9 durante os 30 minutos de eletrólise, ao utilizar  

eletrodos de ferro a variação foi de  8,3 a 8,7.  Ao aplicar uma DC maior (631 A/m2), 

Ilhan et al. (2008), também observaram que a elevação do pH foi mais expressiva, 

de 8,1 a 9,5 com eletrodos de alumínio e de 8,1 a 9,2 com o ferro.  
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Bouhezila et al. (2011), ao submeter lixiviado de aterro sanitário a 

eletrocoagulação, aplicando uma DC de 125 A/m2, observaram uma variação do pH 

de 8,25 a 8,48 e ao aplicar uma DC maior, de 500 A/m2, a variação foi de 8,25 a 

8,69.  

Do mesmo modo Top et al. (2010), também constataram a elevação do pH na 

maioria das DC’s aplicadas na eletrocoagulação de concentrado de nanofiltração de 

lixiviado de aterro sanitário, entretanto na DC de 198 A/m2 ( maior DC empregada na 

pesquisa), ocorreu um decréscimo do pH, de acordo com os autores o decréscimo 

ocorreu devido as atividades do ânodo.  

 

5.9 Variação da condutividade elétrica do lixiviado após a eletrocoagulação 

 A condutividade elétrica de uma solução é a capacidade de conduzir corrente 

elétrica e geralmente é causada devido à presença de íons na solução. A 

condutividade do efluente é um parâmetro de suma importância na 

eletrocoagulação, uma vez que o efluente deve ter certa condutividade para um 

melhor desempenho no processo. O lixiviado bruto apresentou condutividade média 

de 7,94 mS/cm. As variações da condutividade do efluente ao longo dos tempos de 

eletrólise em que o lixiviado foi exposto para as DC aplicadas na eletrocoagulação 

utilizando eletrodos de ferro são apresentadas na Figura 19. 

 

Figura 19- Médias das variações da condutividade ao longo dos tempos de eletrólise 
nas DC aplicadas a eletrocoagulação utilizando eletrodos de ferro 

 

6

6,5

7

7,5

8

8,5

9

9,5

0 15 30 45 60 75 90

C
o

n
d

u
ti

v
id

a
d

e
 (

m
S

/c
m

) 

Tempo de Eletrólise (min) 

161,08 A/m2

128.86 A/m2

96.64 A/m2

64.4 A/m2



    68 
 

Pode-se observar na figura 5.14 que ao utilizar eletrodos de ferro, nas DC’s 

de 96,64 e 64,4 A/m2 a condutividade aumentou em 15 minutos de eletrólise, porém 

decaiu na exposição de maiores tempos de eletrólise. 

Já densidade de corrente de 161,08 A/m2 A/m2 houve um decaimento da 

condutividade na exposição de tempos de eletrólise até 60 minutos, entretanto em 

90 minutos de eletrólise ocorreu elevação da condutividade a 7,6 mS/cm. 

As variações da condutividade do efluente ao longo dos tempos de eletrólise 

em que o lixiviado foi exposto para as DC aplicadas na eletrocoagulação utilizando 

eletrodos de alumínio são apresentadas na Figura 20. 

 

Figura 20- Médias das variações da condutividade ao longo dos tempos de eletrólise 
nas DC aplicadas a eletrocoagulação utilizando eletrodos de alumínio 
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decaiu de 19,6 a 18,6 mS/cm utilizando eletrodos de alumínio e de 19.6 a 18.6 

mS/cm com o uso de eletrodos de ferro. Quando aplicaram uma DC de 631 A/m2, a 

condutividade decaiu de 19, 6 a 18,2 e 18,3 mS/cm com os eletrodos de alumínio e 

ferro respectivamente. De acordo com Ilhan et al. (2008) a elevação da  DC aplicada 

forneceu uma queda pouco significativa na condutividade e atribuíram o decréscimo 

da condutividade como um resultado do tratamento eletrolítico. 

Kalleu, Attour e Trabelsi (2017), ao longo de 120 minutos de eletrólise e 

aplicando DC de 150 A/m2 a eletrodos de alumínio, também atribuíram o decaimento 

da condutividade como resultado do tratamento eletrolítico por eletrocoagulação de 

lixiviado de aterro sanitário, cuja condutividade inicial do efluente eram valores acima 

de 46 mS/cm, ao final do tratamento o efluente apresentou valores de 

condutividades menores que 44 mS/cm. 

TOP 2010 et al. (2011) utilizando um reator eletrolítico com 2 catodos e 2 

ânodo de alumínio, no tratamento de concentrado de nanofiltração de lixiviado de 

aterro sanitário, ao aplicando DC’s de 79 a 198 A/m2, observaram a  condutividade 

decair ao longo do tempos de eletrólise empregados ( 5 a 30 minutos).  

5.10. Remoção de sulfato 

Os resultados das concentrações de sulfato após o tratamento por 

eletrocoagulação utilizando eletrodos de ferro e de alumínio são apresentados na 

Figura 21. 

 

Figura 21- Concentração de sulfato após a eletrocoagulação utilizando eletrodos de 
ferro e alumínio ao longo dos tempos de eletrólise para as DC’s aplicadas 
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concentração em 60 minutos de eletrólise com eletrodos de ferro na DC de 64,4 

A/m2 e no tempo de 30 minutos utilizando o alumínio na DC de 96,64 A/m2. 

 Os eletrodos de alumínio foram mais eficientes que os eletrodos de ferro na 

remoção de sulfato, em 30 minutos de eletrólise aplicando DC de 64,4 A/m2 e em 60 

minutos aplicando a DC de 96,64 A/m2 foram obtidas concentrações menores de 50 

mg/L de sulfato, enquanto que  as menores concentrações de sulfato utilizando 

eletrodos de ferro foram 75 e 80 mg/L, aplicando DC de 96,64 A/m2 e 64,4 A/m2 

respectivamente, em 90 minutos de eletrólise. 

Ilhan et al. (2008), empregando o tratamento por eletrocoagulação utilizando 

eletrodos de ferro e alumínio em lixiviado de aterro sanitário, com baixa 

concentração inicial de sulfato (32 mg/L), aplicando DC de 348 A/m2 alcançaram 

remoções de 95% em 1 minuto de eletrólise com ambos materiais de eletrodos. 

Murugananthan, Raju e Prabhakar (2004), no tratamento por 

eletrocoagulação de efluente de curtume, com concentração inicial de sulfato de 

54mg/L utilizando eletrodos de ferro e de alumínio, obtiveram eficiências de remoção 

de sulfato de 69 e 65% com os eletrodos de ferro e alumínio respectivamente, ao 

aplicar a DC de 620 A/m2 em 5 minutos de eletrólise. 

5.11. Concentração de Cloretos ao longo dos tratamentos 

Foi detectado altas concentrações de cloretos no lixiviado bruto (2000 mg/L). 

As concentrações de cloretos após os tratamentos por eletrocoagulação utilizando 

os eletrodos de ferro e de alumínio são apresentados na Figura 22. 

Figura 22- Concentrações de cloretos ao longo dos tempos de eletrólise nas DC’s 
aplicadas utilizando eletrodos de ferro e alumínio na eletrocoagulação 
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Observa-se na figura 5.17 que não houve remoção de cloretos uma vez que 

são íons em solução e dificilmente são removidos por esse processo. Ocorreram 

algumas variações nas concentrações de cloretos ao longo dos tempos de eletrólise 

e densidades de corrente, provavelmente devido a erros durante a titulação ou a 

erros do método. 

Orescanin et al. (2012), no tratamento de lixiviado de aterro sanitário pré-

tratado por ozonização seguido por ozonização simultânea a eletrocoagulação com 

eletrodos de ferro durante 5horas seguido de eletrocoagulação utilizando eletrodos 

de alumínio (1 hora), ambos aplicando corrente de 12 A, seguido de tratamento por 

micro-ondas durante 20 minutos, também obtiveram a mesma concentração  de 

cloretos no efluente bruto e no tratado (737 mg/L). 

5.12 Eletroflotação e Sedimentação 

Durante a eletrocoagulação são observados dois fenômenos de separação 

entre os flocos e a fase líquida. A sedimentação, que ocorre devido à densidade dos 

flocos ser maior que a densidade da água e a eletroflotação que ocorre devido à 

formação de gases decorrentes do processo eletrolítico, fazendo com que os flocos 

flotem ao sobrenadante do reator eletrolítico. 

Na presente pesquisa foi observado que quanto maiores eram as DC’s 

aplicadas, mais visível era o fenômeno da eletroflotação.  Enquanto que ao serem 

aplicadas menores DC’s o fenômeno mais observado foi a sedimentação. A 

eletroflotação ocorreu de forma mais visível com a utilização dos eletrodos de 

alumínio. 
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6 CONCLUSÕES 

Em geral as melhores remoções dos parâmetros avaliados ocorreram com a 

aplicação da DC de 161,08 A/m2 em 90 minutos de eletrólise. Em relação à cor 

verdadeira, o tratamento por eletrocoagulação apresentou elevadas remoções, nas 

melhores condições os eletrodos de ferro apresentaram melhor remoção que os de 

alumínio, 90% e 83% respectivamente.  

Ao utilizar eletrodos de ferro ocorreu elevação da turbidez, assim como na 

cor, nos tempos de eletrólise iniciais, devido a liberação do metal, esse efeito foi 

diminuindo conforme foram aplicadas maiores DC’s. Remoção de 82% foram obtidas 

utilizando eletrodos de ferro em Fe 90 minutos e 161,08 A/m2, já com os eletrodos 

de alumínio,  92% de remoção de turbidez já foram obtidos em 30 minutos de 

eletrólise, valores de remoção próximos (89%) foram mantidos em 90 minutos.  

Em relação aos parâmetro relacionado a matéria orgânica, ao utilizar os 

eletrodos de ferro as maiores remoções ocorreram em 90 minutos de eletrólise, 

aplicando DC de 161,08 A/m2 (46%). Com a utilização dos eletrodos de alumínio a 

melhor remoção de DQO (40%) ocorreu com a aplicação das DC’s 128,86 e 96,4 

A/m2, a maior remoção da Abs254 (45% com Al e 46% com Fe) ocorreu na DC de 

161,08 A/m2 em 90 minutos de eletrólise.  Já a maior eficiência de remoção de DBO 

ocorreu em 60 minutos de eletrólise aplicando a DC de 161,08 A/m2, alcançando 

remoções de 87 e 90% com a utilização dos eletrodos de ferro e alumínio 

respectivamente. Tanto com os eletrodos de ferro quanto com os de alumínio houve 

o aumento das eficiências de  remoção de DBO com a elevação das densidades de 

corrente e prolongamento dos tempos de eletrólise 

Ocorreu ainda uma elevação do pH conforme o efluente era exposto a 

maiores tempos de eletrólise e DC’s. Entretanto a condutividade não apresentou 

tendências  em relação as DC’s, nos menores tempos de eletrólise a condutividade 

elevou-se porém com a exposição a maiores tempos de eletrólise a condutividade 

decaía. 

Foram observadas baixas eficiências de remoção de nitrogênio amoniacal 

(23%), devido a reações eletrolíticas, em alguns tratamentos ocorreu elevação da 

concentração de NH3 no efluente tratado. As concentrações de cloretos também 

permaneceram as mesmas após o tratamento, uma vez que são íons solúveise de 

difícil remoção.  
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 As concentrações de sulfato do lixiviado foram decrescendo com a aplicação 

de maiores tempos de eletrólise. Os eletrodos de alumínio demonstraram remoções 

de sulfato superiores aos eletrodos de ferro. Com a utilização de eletrodos de 

alumínio em 30 minutos de eletrólise aplicando DC de 64,4 A/m2, foi detectado 

valores menores que 50 mg/L.  

Foi observada também maior ocorrência da flotação com a utilização dos 

eletrodos de alumínio, o fenômeno ocorreu de forma mais abrupta conforme eram 

aplicadas maiores DC’s aos eletrodos. Na aplicação das menores DC’s o fenômeno 

de separação mais observado foi a sedimentação. 

Dessa forma, com o tratamento proposto ocorreu remoção de parte dos 

parâmetros avaliados. Em geral, com a utilização dos eletrodos de alumínio as 

eficiências de remoção foram melhores do que com os de ferro. Entretanto seria 

interessante a combinação com um tratamento posterior para atendimento a 

legislações mais restritivas, uma vez que um único tratamento não seria suficiente 

para tratar um efluente tão concentrado e complexo que é o lixiviado de aterro 

sanitário. 
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