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RESUMO 

Esta pesquisa investigou a valorização de resíduos alimentares por meio da 

digestão anaeróbia, com foco na otimização do processo para produção de 

biometano. O resíduo alimentar coletado apresentou baixa relação C/N (10,1 a 

14,9). Nesse sentido, adotou-se uma estratégia para remoção de excesso de N. 

Inicialmente, o estudo focou na remoção de amônia do inóculo (digestato) 

através da volatilização e precipitação química de estruvita, visando equilibrar os 

nutrientes ao melhorar a relação C/N e, consequentemente, a produção de 

biometano. O tratamento que utilizou pH 8,7 e relação molar Mg:PO₄³⁻ de 1:1 

alcançou a maior produção de biometano (466,5 mL CH₄/gSV), representando 

um aumento de 74% em relação ao controle, com biodegradabilidade de 94%. A 

remoção de amônia aumentou a relação C/N do processo em até 27,3%, 

melhorando a recuperação de energia. Por fim, uma nova estratégia operacional 

de reatores foi avaliada, envolvendo a recirculação do digestato líquido após a 

remoção de nitrogênio por volatilização e precipitação química de estruvita. A 

condição com pH 9,5 e relação molar Mg:PO₄³⁻ de 1:1 resultou na remoção de 

45,5% de nitrogênio amoniacal total e 65,5% de nitrogênio amoniacal livre, com 

melhorias na alcalinidade e remoção de matéria orgânica (DQO, SV e ST) em 

97%, 95% e 91%, respectivamente. Essa estratégia permitiu reduzir o tempo de 

detenção hidráulica do reator, acelerando a estabilização da matéria orgânica. O 

balanço energético para o reator com TDH de 30 dias foi positivo em 7,0 

kWh/tRA. Em suma, esta tese demonstra que a digestão anaeróbia de resíduos 

alimentares pode ser otimizada através da remoção de amônia e recirculação do 

digestato líquido, promovendo uma gestão mais sustentável e eficiente desses 

resíduos. 

Palavras-chave: Valorização; Bioenergia; Resíduos Alimentares; Relação C/N. 

 

 

 

 

 



 

ABSTRACT 

This thesis investigates the valorization of food waste through anaerobic 

digestion, focusing on process optimization for biomethane production. The 

collected food waste exhibited a low C/N ratio (10.1 to 14.9). Therefore, a strategy 

for excess N removal was adopted. Initially, the study focused on ammonia 

removal from the inoculum (digestate) through volatilization and chemical 

precipitation of struvite, aiming to balance the nutrients by improving the C/N ratio 

and consequently biogas production. The treatment that used pH 8.7 and a molar 

ratio of Mg:PO₄³⁻ of 1:1 achieved the highest biomethane production (466.5 mL 

CH₄/gSV), representing a 74% increase compared to the control, with 94% 

biodegradability. Ammonia removal increased the process C/N ratio by up to 

27.3%, enhancing energy recovery. Finally, a new operational strategy for 

reactors was evaluated, involving the recirculation of liquid digestate after 

nitrogen removal by volatilization and struvite precipitation. The condition with pH 

9.5 and a molar ratio of Mg:PO₄³⁻ of 1:1 resulted in the removal of 45.5% of total 

ammoniacal nitrogen and 65.5% of free ammoniacal nitrogen, with improvements 

in alkalinity and organic matter removal (COD, VS, and TS) by 97%, 95%, and 

91%, respectively. This strategy allowed for a reduction in the hydraulic retention 

time of the reactor, accelerating the stabilization of organic matter. The energy 

balance for the reactor with an HRT of 30 days was positive at 7.0 kWh/t of food 

waste. In summary, this thesis demonstrates that anaerobic digestion of food 

waste can be optimized through ammonia removal and liquid digestate 

recirculation, promoting a more sustainable and efficient management of this 

waste. 

Keywords: Valorization, bioenergy, food waste, and C/N ratio. 
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1 Introdução 

 

Com o desenvolvimento econômico, a urbanização e o aumento populacional, há 

uma crescente preocupação quanto à geração de resíduos sólidos urbanos (RSU) (LI 

et al., 2018; SOUDEJANI et al., 2019). Conforme o relatório do Banco Mundial, projeta-

se que a produção de resíduos sólidos nas principais cidades do mundo cresça de 2,1 

bilhões de toneladas por ano em 2016 para 3,4 bilhões de toneladas anuais até 2050 

(KAZA et al., 2018). No Brasil, em 2022, foram enviadas 41,1 milhões de toneladas 

desses resíduos para aterro sanitário sem aproveitamento energético (ABRELPE, 

2022). Nos RSU, os resíduos alimentares (RA) predominam em sua composição, 

representando aproximadamente 30% a 60% desse resíduo em escala global (BONG 

et al., 2018; WONG et al., 2018). 

Os RA se referem ao descarte ou uso não alternativo de alimentos adequados ao 

consumo humano, os quais foram desperdiçados ou descartados por escolha ou 

depois que os alimentos expiraram sua validade como resultado de negligência (FAO, 

2014). Sua composição é bastante heterogênea (CAVINATO et al., 2012), 

compreendendo restos de comida e preparação de alimentos não consumidos de 

residências, estabelecimentos, restaurantes, lanchonetes escolares e de indústrias, 

dentre outros (ZHANG et al., 2007). No nível global, aproximadamente 1,3 bilhão de 

toneladas de alimentos produzidos para consumo humano perdiam-se ou 

desperdiçavam-se todos os anos, representando cerca de um terço do total da 

produção alimentar mundial no início da década de 2010 (FAO, 2011). Trata-se de um 

problema global, pois o  manuseio e disposição final inadequados dos RA causa 

liberação de odores, poluição das águas e emissões de gases de efeito estufa (GEE) 

(ZHANG et al., 2021).  

Países ao redor do globo estão enfrentando o grave impacto ambiental causado 

pelo crescimento na produção de resíduos e pelas intensas demandas energéticas 

(NKETIAH et al., 2024). A intensa dependência da sociedade em relação à energia e 

aos produtos de consumo derivados de recursos fósseis faz com que seja essencial 

buscar fontes de energia renováveis para atender às necessidades sociais (EST et 

al., 2023). Reconhecido como fonte de energia renovável, o biogás tem o potencial de 

reduzir a dependência de combustíveis fósseis e fomentar a geração de energia 
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sustentável e descentralizada em âmbito nacional (ABDULLAH et al., 2020; SANTOS 

et al., 2018). Nesse sentido, a digestão anaeróbia (DA) é eficaz para processar 

resíduos alimentares e gerar energia, pela produção de biogás (NKETIAH et al., 

2024). Trata-se, portanto, de uma alternativa para gerenciar o aumento de resíduos 

globais, convertendo-os em biometano e outros subprodutos úteis como fertilizantes. 

A DA compreende a estabilização da matéria orgânica na ausência de oxigênio 

por consórcios de bactérias e arquéias (MASEBINU et al., 2019). O principal produto 

final é o biogás que pode ser colhido como energia renovável podendo gerar até 250 

kWh/tRA. Além disso, ao final do processo é obtido um digestato rico em nutrientes 

que pode ser transformado em biofertilizante (BONG et al., 2018; KARTHIKEYAN; 

SELVAM; WONG, 2016). Ao final da DA, o volume de resíduos é bastante reduzido, 

o que pode ser realizado mediante o emprego de reatores mesófilos com baixo custo 

operacional (CODIGNOLE LUZ et al., 2018; GOTTARDO et al., 2017; GUIMARÃES; 

MAIA; SERRA, 2018; LI et al., 2018; LIM et al., 2018, 2020; LIU et al., 2018). 

A relação carbono/nitrogênio (C/N) dos resíduos alimentares reflete a 

disponibilidade de nutrientes para os microorganismos, influenciando assim o 

desempenho do processo de digestão anaeróbia  (HAO; XIAO; VARJANI, 2022). 

Pesquisas indicam que a faixa ideal de C/N para a DA varia entre 18,6 e 30,2, com 

uma média ótima de 25,4 ± 5,6 encontrada em diversos estudos (DADASER-CELIK 

et al., 2016; DEEPANRAJ et al., 2017; KAINTHOLA et al., 2020;  SENTHILKUMAR et 

al., 2016; ZHANG et al., 2018; ZHANG et al., 2019; ASSIS; GONÇALVES, 2022b; 

PANIGRAHI; DUBEY, 2019). Para vários autores, a relação C/N dos resíduos 

alimentares é considerada baixa na faixa de 13,2 a 24,5 (BRAGUGLIA et al., 2018; 

DEEPANRAJ et al., 2020; RUIHONG ZHANG et al., 2007).  

Para Hao; Xiao; Varjani (2022) substratos com baixa relação C/N (menor que 15) 

resultam em desequilíbrio do processo de digestão anaeróbia, prejudicando a 

metanogênese e resultando em falhas no processo. Nesses casos, a liberação 

excessiva de NH4
+/NH3 dos resíduos é frequentemente observada. Tanimu et al., 

(2014), ao testarem a DA de RA com uma relação C/N de 6,5, notaram concentrações 

de NH4
+ = 3,9 g/L no digestor, o que é três vezes maior que a concentração típica 

durante a digestão anaeróbia desse tipo de resíduo orgânico. Adicionalmente, uma 

concentração de 1,45 g/L de NH4
+ resultou em uma redução de 50% na produção de 

biometano. 
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Portanto, para otimizar o processo de DA de RA com relações C/N fora da faixa 

ideal, é essencial equilibrá-la (MIRMOHAMADSADEGHI et al., 2019). A estratégia 

mais comum é adicionar resíduos ricos em carbono orgânico para aumentar o 

denominador da fração C/N (KAINTHOLA; KALAMDHAD; GOUD, 2020; XING et al., 

2020). Entretanto, um efeito semelhante em termos de processo pode ser obtido 

através da redução das concentrações de nitrogênio, embora tenham sido 

encontrados na literatura raríssimos registros sobre a prática (ARELLANO-YASACA; 

CHU; PETRACCHINI, 2024).  

Algumas alternativas possíveis para reduzir as concentrações de N são: 

volatilização de NH3 e precipitação de estruvita. A remoção de nitrogênio por 

volatilização ocorre quando a alcalinidade aumenta, causando acréscimo de pH, o que 

altera o equilíbrio NH4
+/NH3 em direção à volatilização de NH3 (COVALI et al., 2021). 

A precipitação química de estruvita permite a remoção simultânea de amônia e 

ortofosfato, com a adição de uma fonte externa adequada de magnésio (Mg) 

(TROTTA et al., 2023).  Contudo, a precipitação de estruvita do resíduo alimentar não 

é viável, devido às altas concentrações de sólidos totais nesse substrato, o que afeta 

negativamente o processo (LARIDI; AUCLAIR; BENMOUSSA, 2010). Porém, embora 

o resíduo alimentar tenha uma baixa relação C/N,  uma parcela significativa do 

nitrogênio amoniacal pode advir do inóculo utilizado no processo (LI et al., 2018). Além 

disso, o carbono orgânico é primariamente eliminado na DA, enquanto o nitrogênio e 

o fósforo são retidos na fração líquida do digerido, o que torna necessárias suas 

remoções antes da disposição final (ARELLANO-YASACA; CHU; PETRACCHINI, 

2024). Recentemente, Arellano-yasaca; Chu; Petracchini (2024) alcançaram altas 

taxas de remoção de até 79% para o nitrogênio, ao precipitar estruvita do digestato 

líquido do processo de digestão anaeróbia de resíduo alimentar em condições 

específicas para tratar o digestato líquido.  

A revisão bibliográfica revelou que nenhum estudo utilizou duas formas 

combinadas de remoção de nitrogênio como a volatilização e precipitação de estruvita 

para remover amônia do inóculo e aumentar a relação C/N na digestão anaeróbia de 

resíduos alimentares com o objetivo de incrementar a produção de biometano. Além 

disso, na revisão bibliográfica realizada, não foram identificados estudos que 

realizaram a volatilização e precipitação de estruvita no digestato líquido da digestão 

anaeróbia de resíduos alimentares, seguido pela recirculação do digestato líquido no 
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sistema para incrementar o processo. Assim, este estudo tem como objetivo primordial 

reduzir o excesso de nitrogênio no processo de digestão anaeróbia de resíduos 

alimentares, visando equilibrar a disponibilidade de nutrientes e incrementar a 

eficiência na geração de energia renovável. 
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2 Hipóteses 
 

Neste estudo, tem-se as seguintes hipóteses: 

● A remoção do excesso de nitrogênio do inóculo através de sua volatilização e 

da precipitação de estruvita pode estabilizar a digestão anaeróbia de resíduos 

alimentares ao equilibrar a relação carbono:nitrogênio (C:N), resultando em um 

processo mais estável. 

 

● A volatilização de nitrogênio e a precipitação de estruvita do digestato líquido, 

seguida da remoção de amônia e recirculação do digestato líquido tratado no 

sistema, pode incrementar a geração de biometano em digestores anaeróbios 

de estágio único, melhorando a eficiência do processo de digestão em termos 

de remoção de matéria orgânica e geração de energia renovável líquida. 

 

● A remoção de amônia através da volatilização de nitrogênio e precipitação de 

estruvita pode melhorar a estabilização da matéria orgânica na digestão 

anaeróbia de resíduos alimentares, reduzindo o tempo de detenção hidráulica 

necessário nos digestores.   
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3 Objetivos 

 

 Geral 

 

O objetivo principal desta pesquisa foi desenvolver arranjos e técnicas de 

operação para equilíbrio da relação carbono/nitrogênio durante o processo de 

digestão anaeróbia de resíduos alimentares através da remoção de nitrogênio tanto 

do inóculo do processo quanto do digestato líquido da digestão anaeróbia. 

 

1.1 Específicos 

o Estudar a variabilidade da composição química de resíduos alimentares para 

determinar a relação C/N. 

o Determinar a relação molar Mg:PO4
3- e o pH ótimos para a remoção de 

nitrogênio no digestato e no digestato líquido da digestão anaeróbia. 

o Avaliar a eficácia da remoção de nitrogênio amoniacal do inóculo de digestores 

anaeróbios para equilibrar a relação C/N. 

o Investigar a remoção de nitrogênio amoniacal do digestato líquido de digestores 

anaeróbios. 
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4 Revisão bibliográfica 

  

 Resíduo alimentar 

 

4.1.1 Definições 

 

A Organização das Nações Unidas para a Alimentação e Agricultura definiu 

sete fases diferentes da cadeia de suprimento de alimentos: i) Produção e colheita 

agrícola, ii) pós-colheita, iii) armazenamento, iv) transporte, v) processamento, vi) 

atacado e varejo e vii) consumo por domicílios e serviços de alimentação (FAO, 2019). 

Nessa cadeia, o termo “food loss (FL)” se refere a perda da quantidade ou qualidade 

dos alimentos resultante de decisões e ações dos fornecedores de alimentos da 

cadeia, exceto: varejo, prestadores de serviços e consumidores. 

Por outro lado, o “resíduo alimentar” (RA) ou “food waste” (FW) refere-se aos 

estágios finais da cadeia de suprimento de alimentos, englobando desde a produção 

até o consumo final. Ele está relacionado à diminuição da quantidade ou qualidade 

dos alimentos devido a decisões de varejistas, serviços de alimentação e 

consumidores (FAO, 2019). De acordo com alguns autores, a fase de consumo ainda 

pode ser subdivida nas categorias: "desperdício de alimentos evitável", "desperdício 

de alimentos inevitável" e "desperdício de alimentos possivelmente 

evitável"(EDJABOU et al., 2016; QUESTED et al., 2011) ou ainda "comestível" ou "não 

comestível"(CORRADO et al., 2019). Adicionalmente, os termos “Food wastage” ou 

“Food loss and waste (FLW)” podem ser utilizados para indicar a soma de “food waste” 

e “food loss”, ou seja, para representar os resíduos orgânicos de todas as etapas da 

cadeia de suprimento de alimentos, incluindo colheita, distribuição, processamento, 

varejo e consumo final (restaurantes e domicílios) (FAO, 2013, 2019).  

Quested et al. (2011) estudaram o “food waste” descartado nas casas e 

examinaram a quantidade e os tipos de alimentos descartados no Reino Unido. Os 

autores utilizaram os termos “avoidable food waste” para se referirem a alimentos 

comestíveis que poderiam ter sido consumidos, mas foram descartados, “unavoidable 

food waste” para a fração de alimentos que geralmente não é consumida como: como 
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casca de banana, miolo de maçã, casca de ovo e ossos de galinha e “possibly 

avoidable food waste” para alimentos que são consumidos em algumas situações, 

mas não em outras, como a casca de batata.  

Esses termos também foram utilizados no estudo de Edjabou et al. (2016), que 

identificaram a geração e composição do ‘food waste” gerado na Dinamarca. Nesse 

estudo o termo “food waste” se referiu a soma do “avoidable food waste” e 

“unavoidable food waste” gerado nos domicílios. Por outro lado, alguns autores 

utilizam o termo “food waste” (FW) para se referir a resíduos gerados em hotéis, 

restaurantes, cantinas e empresas, “kitchen waste” (KW) para resíduos de cozinhas 

domésticas e comerciais e restaurantes, “fruit-vegetable waste” (FVW) para resíduos 

de distribuidores de mercado, frutas e legumes, os quais geralmente são 

caracterizados pelo alto conteúdo lignocelulósico. Os termos “food waste” e “kitchen 

waste” podem ser considerados sinônimos, já que são usados para descrever 

resíduos originados em certos locais, como cantinas de universidades, no entanto 

essas definições  não foram padronizadas (BONG et al., 2018).  

Por fim, o resíduo alimentar na fase de consumo é frequentemente 

subclassificado como resíduos pré-consumo ou pós-consumo. Desta forma, resíduos 

de perda de armazenamento, perda de preparação, perda de serviço e superprodução 

constituem resíduos pré-consumo, enquanto resíduos pós-consumo são tipicamente 

definidos como alimentos comprados por um consumidor e subsequentemente não 

consumidos (COSTELLO; BIRISCI; MCGARVEY, 2016).   

. 

4.1.2 Composição e características 

 

Em termos de composição bioquímica, é relatado que o resíduo alimentar é um 

resíduo muito heterogêneo com características amplamente diferentes (AGYEMAN; 

TAO, 2014; POE et al., 2020; ZHOU; ELBESHBISHY; NAKHLA, 2013). Sua fração e 

composição variam de acordo com a localização geográfica (KIM; HAN; SHIN, 2003), 

estações do ano (LI et al., 2018), procedimentos de cozimento e padrões de consumo 

(PRAMANIK et al., 2019). Devido às essas variações seu PBM difere em alguns 

estudos entre 0,3 a 1,1 m3/kgSV (BONG et al., 2018; XU et al., 2018). Além disso, é 

considerado um substrato orgânico facilmente biodegradável devido à sua grande 

quantidade de conteúdo de umidade (ZHANG et al., 2014).  
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Em geral, o resíduo alimentar é composto principalmente de carboidratos 

degradáveis (41 a 62%), proteínas (15 a 25%) e lipídios (13 a 30%) (BRAGUGLIA et 

al., 2018) com uma pequena quantidade de celulose e hemicelulose (ZHOU; 

ELBESHBISHY; NAKHLA, 2013).  Resíduos com maior quantidade de lipídeos 

possuem maior potencial de teórico de metano (PTM), tendo em vista que o PTM dos 

lipídeos (1,01 m3/kgSV) é superior ao das proteínas (0,74 m3/kgSV) e carboidratos 

(0,37 m3/kgSV para glicose). Os resíduos de alimentos e vegetais que possuem maior 

quantidade de lignocelulose e menor quantidade de lipídeos possuem menor PTM 

(0,16 a 0,35 m3/kgSV) (XU et al., 2018; ZUPANČIČ; JEMEC, 2010).  

Numerosos autores forneceram a caracterização de resíduo alimentar 

coletados em diferentes países e fontes (EDJABOU et al., 2016; POE et al., 2020; 

ZHANG et al., 2007) e outros ainda forneceram compilações úteis de estudos 

individuais (BONG et al., 2018; FISGATIVA; TREMIER; DABERT, 2016). A 

importância deste tópico se destina a se aprofundar em informações sobre as 

características do resíduo alimentar, para posteriormente definir estratégias para 

melhorar a digestão anaeróbia. Para tanto, uma descrição analítica com as 

características do resíduo alimentar de 41 artigos de 15 países foi compilada. 

Posteriormente foi realizada a análise de estatística descritiva com os principais dados 

dos artigos referente às características do RA utilizando o Software R Studio (Tabela 

1). As referências e dados completos deste levantamento estão na Tabela 4 do 

Apêndice A desta tese. 

Tabela 1 - Estatística descritiva das características do resíduo alimentar de 41 artigos de 15 países. Os 
dados são apresentados como média aritmética ± desvios padrão (DP). 

Variáveis na Média ± DP Min Max CVb (%) 

Características físico-químicas      

Ph 20 5,2 ± 1,0 3,7 7,1 19,3 

DQO total (g.L-1) 7 143 ± 55 93 240 38,5 

DQO solúvel (g.L-1) 5 23 ± 18 2 42 78,2 

ST (%) 16 22,7 ± 7,7 4,2 35,0 34,1 

SV (%) 15 19,6 ± 5,9 4,1 29,6 30,2 

ST (g.L-1) 6 155,7 ± 49,6 110,7 225,7 31,8 

SV (g.L-1) 5 148,9 ± 52,2 93,4 215,2 35,1 

SV/ST 23 0,9 ± 0,1 0,7 1,0 8,5 

Umidade (%) 5 75,7 ± 4,2 72,4 81,6 5,5 

Composição elementar      
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C (% massa seca) 11 46,5 ± 8,7 24,1 58,4 18,8 

N (% massa seca) 12 2,3 ± 0,8 1,1 3,6 37,3 

H (% massa seca) 5 7,5 ± 2,4 4,3 10,4 31,6 

S (% massa seca) 2 0,4 ± 0,1 0,3 0,5 35,4 

O (% massa seca) 3 38,9 ± 7,0 32,2 46,2 18,0 

C/N 19 22,4 ± 10,7 11,3 44,2 47,7 

Fonte: Autoria própria. a = Número de amostras, b = Coeficiente de Variação = 100 × (Desvio Padrão / 
Média), c = Matéria seca. 

 
A composição média do RA analisado nos artigos selecionados apresentou pH 

médio ácido (5,2 ± 1,0) semelhante ao que foi relatado em outros estudos (BONG et 

al., 2018; FISGATIVA; TREMIER; DABERT, 2016). De forma similar, na revisão 

bibliográfica de Fisgativa et al. (2016) os autores compilaram e analisaram 

estatisticamente características de resíduos alimentares de 70 estudos para 

determinar a variabilidade dessas características e como elas influenciam o processo 

de digestão anaeróbia. Os autores relataram que o pH do resíduo alimentar 

apresentou valor de médio de 5,1 ± 0,7 com CV menor que 16% e seguiu uma 

distribuição normal, sugerindo que esse valor do parâmetro pode ser representativo.  

O valor médio de C/N teve alta variabilidade (CV = 47,7%), com valores dentro 

da faixa citada na literatura (10 a 36,4)  (BONG et al., 2018; ZHANG et al., 2007), 

exceto para o valor máximo (44,2) proveniente de resíduo alimentar da cantina de um 

Instituto na Índia. Essa variação pode ser atribuída às oscilações nos valores no teor 

de nitrogênio (CV = 37,3%), tendo em vista que a variação de carbono foi 

relativamente baixa (CV = 18,8%). O menor e maior valor de teor de nitrogênio foram 

1,13 e 3,6, provenientes de cantinas de Institutos na Índia e Coréia do Sul, 

respectivamente. Considerando que a fonte é a mesma nos dois países, pode-se 

sugerir que a variação do teor de nitrogênio no resíduo alimentar pode ter relação com 

a origem geográfica, bem como aos hábitos culturais de alimentação (XU et al., 2018).  

No estudo realizado por Fisgativa et al. (2016), os parâmetros nitrogênio 

amoniacal total (NAT), matéria seca (MS) e teor de Na mostraram-se impactados pela 

origem geográfica do resíduo alimentar. No geral, é relatado que a relação C/N do RA  

é considerada relativamente baixa, variando principalmente entre 13,2 a 24,5, ou seja, 

menor que a faixa ideal de 25 a 35 para o processo de digestão anaeróbia 

(BRAGUGLIA et al., 2018; DEEPANRAJ et al., 2020; ZHANG et al., 2007).  
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A relação SV/ST apresentou alto valor médio (0,9 ± 0,1), o que indica a alta 

biodegradabilidade do resíduo alimentar (BONG et al., 2018) com baixa variação (CV 

= 8,5%). Com exceção da umidade, pH, relação SV/ST, teor de carbono e oxigênio, 

todos os demais parâmetros apresentam alta oscilação (CV > 30%), o que confirma 

que o resíduo alimentar possui composição bioquímica muito variável (BONG et al., 

2018; FISGATIVA; TREMIER; DABERT, 2016; POE et al., 2020). Observou-se que o 

pH ácido (5,1 ± 0,7), a alta fração de sólidos voláteis em relação a sólidos totais (em 

torno de 85 ± 5% ) e alta umidade (74 a 90%) são característicos desse resíduo em 

todo o mundo (BRAGUGLIA et al., 2018).  Em relação a metais pesados, foi relatado 

que o resíduo alimentar possui baixo teor desses elementos,  que o distingue do lixo 

doméstico, que pode apresentar altos níveis de desses metais (BRAGUGLIA et al., 

2018; SUWANNARAT; RITCHIE, 2015). 

  A proporção de micronutrientes como Fe, K, Mg, Ca são pouco citados na 

literatura. Além disso, há grande variação na metodologia de análise dos parâmetros 

e nas unidades que os valores são expressos (BONG et al., 2018), o que dificulta a 

padronização desses valores para comparação. Um melhor entendimento entre as 

características bioquímicas do resíduo alimentar e sua biodegradabilidade é de 

grande importância (FISGATIVA; TREMIER; DABERT, 2016).  

 

4.1.3 Geração e coleta 

 

A China é um dos maiores geradores de resíduo alimentar e produziu cerca de 

99,72 milhões de toneladas em 2017 (LANG et al., 2020). Nesse sentido, o país desde 

2010 tem criado projetos para descarte desse resíduo em cidades-piloto. Entre esses 

projetos, mais de 90% adotaram a tecnologia de digestão anaeróbia para a 

valorização de resíduos alimentares (LI et al., 2018). Outro país com alta geração 

desse resíduo são os Estados Unidos que geram anualmente cerca de 60,8 milhões 

de toneladas de RA (GMA, 2012). Em 2012, foi reportado que a Coréia do Sul gerou 

6,24 milhões e entre 2008 e 2012, a geração desse resíduo no país aumentou 3% ao 

ano (HOU, 2013). O governo australiano estimou que os consumidores descartam 

cerca de 3,1 milhões de toneladas de alimentos comestíveis e mais 2,2 milhões de 

toneladas são descartados pelo setor comercial e industrial, o que equivale a cerca 

de 5,3 milhões de toneladas no total (THOMPSON, 2018).  
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Na Europa, a geração de RA em 2012 foi estimada em 88 milhões de toneladas 

com custos associados de 143 bilhões de euros. Os setores que mais contribuíram na 

geração foram os domicílios (47 milhões de toneladas ± 4 milhões de toneladas) e o 

setor de processamento de alimentos (17 milhões de toneladas ± 13 milhões de 

toneladas) (FUSIONS, 2016). O Brasil gerou aproximadamente 33,5 milhões de 

toneladas de RA por ano com uma população de 200.361,925 habitantes e possui 

geração per capita de 0,17 kgRA/dia, sendo que o RA constitui 54,9% do resíduo 

sólido urbano (CORSTEN; WORRELL; VAN, 2012). O país possui legislação (Lei 

Federal n.º 12.305/2010) que incentiva não geração, redução, reutilização, reciclagem 

e tratamentos dos resíduos sólidos, porém com fracos incentivos. 

 Thi; Kumar; Lin (2015) relataram que a geração per capita em países 

desenvolvidos e em desenvolvimento é de 107 kgRA/ano e 56 kgRA/ano, 

respectivamente. Além da geração, a fração do RA gerado também varia de acordo 

com o grau de desenvolvimento do país, sendo que a porcentagem de RA no resíduo 

sólido urbano nos países em desenvolvimento é superior (55%) a dos países 

desenvolvidos (45%) (CERDA et al., 2018). As principais causas da geração de RA 

em países de baixa renda estão associadas a limitações financeiras, gerenciais e 

técnicas de colheita, armazenamento, refrigeração, infraestrutura e embalagem. Por 

outro lado, as causas em países com renda média/alta renda estão relacionados 

principalmente ao comportamento do consumidor, bem como à falta de coordenação 

entre os diversos atores da cadeia de abastecimento (GIROTTO; ALIBARDI; COSSU, 

2015).  

Devido ao padrão de vida mais elevado em países desenvolvidos, os quais 

possuem consumidores mais exigentes em relação à estética e qualidade dos 

alimentos, esses, quando fora das características desejáveis, são descartados mais 

facilmente (THI; KUMAR; LIN, 2015).  Desta forma, em países em desenvolvimento, 

mais de 40% da geração ocorre na fase de pós-colheita e processamento, enquanto 

que nos países desenvolvidos cerca de 40% ocorrem no varejo e no consumidor, o 

que significa que, em uma base per capita, muito mais alimentos são desperdiçados 

nos países desenvolvidos (GUSTAVSSON et al., 2011).  

O sistema de coleta de RA também influencia em sua composição 

(HARTMANN; AHRING, 2006; RATTANAPAN et al., 2019) e posteriormente na 

qualidade dos produtos finais obtidos por meio da sua valorização. Além disso, os 
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níveis de conteúdo de impureza são altamente variáveis, dependendo do sistema de 

coleta utilizado, como recipientes residenciais individuais, lixeiras, outros recipientes 

(CERDA et al., 2018) e separação correta pelas pessoas. Geralmente, o 

gerenciamento de resíduos centralizado possui cinco etapas: coleta, triagem, 

armazenamento, eliminação e transporte de resíduos para um centro de valorização 

(MARTIN-RIOS et al., 2018). 

 A coleta do resíduo alimentar pode ser realizada de diferentes formas: i) Porta 

a porta: Sistemas com dispositivos de coleta como baldes, lixeiras, sacos ou 

contêineres pertencentes a um único prédio ou casa; ii) Ponto de entrega: Equivalente 

ao modelo porta a porta, utilizando os mesmos tipos de dispositivos de coleta, mas 

acessíveis para vários prédios e casas; e iii) Pontos de coleta cívica: Os cidadãos 

levam os resíduos a locais fechados operados por pessoal qualificado. A frequência 

da coleta pode variar entre uma vez ao dia ou duas vezes ao mês, dependendo da 

cidade (DEGUEURCE et al., 2020). Alguns países como a Inglaterra e o País de Gales 

têm investido em um serviço separado de coleta de RA, o que faz com esses países 

melhorem as taxas de valorização desse resíduo (BEES; WILLIAMS, 2017).  

Países em desenvolvimento como Brasil e México atualmente possuem 

sistemas deficientes de coleta seletiva e reciclagem devido principalmente a carência 

de programas de educação ambiental adequados e suficientes para melhorar as taxas 

de separação e coleta de RA. Além disso, há falta de participação do setor privado em 

atividades de reciclagem e coleta e limitações financeiras para melhorar seus serviços 

(THI; KUMAR; LIN, 2015). Após a coleta, o resíduo geralmente é armazenado antes 

do processo de tratamento. Ao ser armazenado, as matérias orgânicas são pré-

hidrolisadas e pré-acidificadas, dependendo das condições de armazenamento (IM et 

al., 2020), alterando algumas características físico-químicas (DEGUEURCE et al., 

2020).  

 

 Digestão anaeróbia de resíduo alimentar 

 

A digestão anaeróbia (DA) tem sido considerada o melhor método biológico para 

lidar com resíduos orgânicos (CODIGNOLE LUZ et al., 2018; GOTTARDO et al., 

2017a; LEE et al., 2009). É uma tecnologia de tratamento madura, que vem sendo 
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aprimorada desde os anos de 1970. Devido às políticas ambientais que fomentam a 

produção de energia renovável, o aprimoramento dessa tecnologia tem ganhado 

destaque (ATELGE et al., 2020). Trata-se de um processo que envolve uma série de 

vias bioquímicas sinérgicas que degradam a matéria orgânica na ausência de oxigênio 

e que pode ser usado como fonte de energia  (ATALLAH et al., 2014; KOTHARI et al., 

2014; NIXON, 2016). Esse processo possui quatro estágios principais: hidrólise, 

acidogênese, acetogênese e metanogênese (ERYILDIZ; LUKITAWESA; 

TAHERZADEH, 2020; HOSSEINI KOUPAIE et al., 2019; WANG; ZHANG; HUO, 2017)  

que estão interconectados, bem como as espécies microbianas envolvidas no 

processo, sendo que os produtos de uma etapa servem como substrato da próxima 

etapa (SHAH et al., 2015).  

A biomassa orgânica contém polímeros complexos que são inacessíveis aos 

micro-organismos, os quais em geral são incapazes de absorver material orgânico 

particulado (GUJER; ZEHNDER, 1983). Como resultado, o processo de hidrólise 

serve ao propósito de transformar macromoléculas orgânicas em seus componentes 

menores (MEEGODA et al., 2018). Por meio de desintegração sob ação enzimática, 

os polímeros orgânicos complexos são decompostos e produzem açúcares, 

aminoácidos e ácidos graxos de cadeia longa (DEBRUYN; HILBORN, 2007). Por 

possuir taxa de produção ácida da matéria orgânica sólida menor que a da 

metanogênese, a acidificação por hidrólise é considerada a etapa limitante da taxa de 

digestão anaeróbia (QIAN et al., 2019).  

Os aminoácidos e carboidratos hidrolisados são fermentados para produzir 

ácidos graxos voláteis de cadeia curta (AGV), hidrogênio e dióxido de carbono na  

acidogênese (DERBAL et al., 2009; SAHU et al., 2017). Dentre os ácidos orgânicos 

produzidos na acidogênese, o ácido butírico e o ácido acético são conhecidos por 

serem melhores precursores da produção de biometano (MONTERO et al., 2010). A 

acidogênese é a etapa mais rápida do processo e a capacidade de tamponamento 

desta etapa depende das características do substrato e da carga orgânica aplicada 

(BRAGUGLIA et al., 2018).  

Na fase de acetogênese, as bactérias acetogênicas convertem o ácidos graxos 

voláteis (AGVs) em acetato, CO2 e/ou hidrogênio (DEBRUYN; HILBORN, 2007). A 

eficácia do processo pode ser aprimorada quando um equilíbrio é mantido entre o 
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estágio de hidrólise e acetogênese, pois essa é dependente dos produtos do estágio 

de hidrólise e acidogênese (SHAH et al., 2015).   

Por fim, na metanogênese, ocorre a conversão de acetato, dióxido de carbono e 

hidrogênio em biometano por arquéias metanogênicas. As interações entre bactérias 

e arquéias são complexas e qualquer desequilíbrio pode afetar o desempenho do 

processo  (LIN et al., 2018). Essa complexa sucessão de etapas biológicas, torna o 

equilíbrio desse processo mais delicado do que na digestão aeróbia, tornando a 

instabilidade dos digestores um problema comum. Para  reduzir instabilidades, o 

conhecimento e o controle dos fatores ambientais e físico-químicos que influenciam a 

digestão anaeróbia são essenciais (FISGATIVA; TREMIER; DABERT, 2016). Além 

disso, parâmetros-chave como: temperatura, AGV, pH, amônia, nutrientes, 

oligoelementos, dentre outros devem estar dentro das faixas apropriadas para garantir 

a operação de longo prazo do digestor (ZHANG et al., 2014).  

 

4.2.1 Biogás 

 

O biogás é o principal produto da digestão anaeróbia e é um dos recursos 

renováveis  (DEUBLEIN; STEINHAUSER, 2011). Os principais gases presentes na 

sua composição são: metano (CH4), dióxido de carbono (CO2) e pequenas 

quantidades de vapor de água (H2O), sulfeto de hidrogênio (H2S), hidrogênio (H2) e 

siloxanos (VALIJANIAN et al., 2018). Além disso, contém pequenas quantidades de 

nitrogênio, oxigênio, amônia e partículas (BROWNE et al., 2011). As impurezas 

presentes no biogás necessitam ser removidas para evitar a corrosão (PETERSSON; 

SAYFA, 2018).  

Nesse sentido, o vapor d’água, CO2, sulfeto de hidrogênio, oxigênio, nitrogênio 

e siloxanos são os componentes que precisam ser removidos (PETERSSON; SAYFA, 

2018). Contudo, o sulfeto de hidrogênio (H2S) é o principal alvo de remoção em 

plantas de biogás, podendo ser feita por meio de oxidação biológica pela atuação de 

bactérias aeróbias das espécies Thiobacillus e Sulfolobus (ANGELIDAKI et al., 2018; 

PETERSSON; SAYFA, 2018). 
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O rendimento da produção do biogás é diretamente proporcional à taxa de 

conversão de carbono orgânico (PARTHIBA KARTHIKEYAN et al., 2018). A matéria-

prima influencia na composição do biogás, ou seja, na concentração de metano ou 

biometano e demais gases presentes (ANGELIDAKI et al., 2018; BROWNE et al., 

2011). Foi relatado que a produção de biogás a partir do resíduo alimentar é de 

aproximadamente 720 m³/t em base seca, com aproximadamente 65% de biometano 

na composição. No entanto, podem ocorrer variações desses valores em função da 

qualidade do resíduo. A partir da estimativa de produção, é possível determinar com 

base no poder calorífico inferior e no teor de biometano (60 a 65%) a quantidade de 

energia presente no biogás, a qual é em torno de  20 a 25 MJ/m3
biogas (ANGELIDAKI 

et al., 2018; FREITAS et al., 2019). 

 O biogás é uma fonte de energia sustentável importante na substituição de 

combustíveis fósseis, a fim de reduzir a dependência do petróleo (ANDERS 

MATHIASSON, 2015).  Ao ser purificado como biometano, o biogás pode ser injetado 

na rede de gás ou utilizado como combustível veicular (MIRMOHAMADSADEGHI et 

al., 2019). Nesse sentido, muitos países europeus fornecem incentivos econômicos 

para financiamento para novos projetos de plantas de biogás para impulsionar sua 

produção a partir da coleta de resíduo alimentar (ANDERS MATHIASSON, 2015; 

LORA GRANDO et al., 2017).  

 

4.2.2 Digestato  

 

Ao final do processo da DA é obtido um digestato semissólido rico em nutrientes 

que pode ser transformado em biofertilizante (BONG et al., 2018; KARTHIKEYAN; 

SELVAM; WONG, 2016), podendo ser um substituto de fertilizantes químicos 

comerciais aplicados no solo (GRIGATTI et al., 2020; KÖRNER et al., 2010; ZENG; 

DE GUARDIA; DABERT, 2016). Na maioria dos casos, em sua forma bruta, não são 

adequados para aplicação direta em solos agrícolas, pois geralmente possuem 

características indesejáveis como: odor, viscosidade, alta umidade, alto teor de ácidos 

graxos voláteis (fitotóxicos) e patógenos (em DA mesofílico) (WALKER; CHARLES; 

CORD-RUWISCH, 2009). O pós-tratamento térmico do digestato com métodos 

convencionais (pirólise, incineração e gaseificação) não é adequado, tendo em vista 
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o alto teor de água que o material possui (SHARMA et al., 2020).  Nos últimos anos, 

vários estudos têm sido realizados para investigar a compostagem como pós-

tratamento do digestato da DA (FRANKE-WHITTLE et al., 2014; LI et al., 2018; 

WALKER; CHARLES; CORD-RUWISCH, 2009; ZENG; GUADIA; DABERT, 2016). 

Por exemplo, Bustamante et al. (2012) avaliaram os produtos obtidos na 

compostagem do digestato de diferentes tipos de resíduos orgânicos e o material ao 

final  apresentou graus adequados de estabilidade e maturação além de propriedades 

físicas adequadas para uso como meio de cultivo.  

O uso em larga escala de fertilizantes químicos pode resultar na piora da 

qualidade do solo e degradação ambiental, eutrofização e poluição por metais 

pesados. A importância do biofertilizante, portanto, é fornecer benefícios 

socioeconômicos e ecológicos, entre os quais estão melhorias na qualidade do solo, 

qualidade e segurança alimentar, saúde humana e animal, bem como a qualidade 

ambiental (OWAMAH et al., 2014).  

 

4.2.3 Fatores inibitórios da digestão anaeróbia de resíduo alimentar 

 

A alta biodegradabilidade do RA frequentemente gera inibição na DA (REN et 

al., 2018), sendo que o acúmulo de nitrogênio amoniacal livre (NH3) e AGV causando 

queda de pH são os principais desafios desse processo (GONZÁLEZ-FERNÁNDEZ 

and GARCÍA-ENCINA, 2009; HEGDE and TRABOLD, 2019). Durante a digestão, o 

nitrogênio orgânico proveniente principalmente de proteínas e uréia é convertido em 

nitrogênio amoniacal total (GONZÁLEZ-FERNÁNDEZ; GARCÍA-ENCINA, 2009; 

KOSTER; LETTINGA, 1988). 

 Em solução aquosa, o nitrogênio amoniacal total consiste em duas formas 

principais: o íon amônio (NH4
+) e a amônia não ionizada ou nitrogênio amoniacal livre 

(NH3) (MARTÍN et al., 2013; SERRANO et al., 2014). A amônia livre, por ser uma 

molécula hidrofóbica, pode penetrar de forma passiva na célula, causando um 

desequilíbrio de prótons e/ou diminuição da concentração de potássio (K) provocando 

inibição e desequilíbrio no metabolismo microbiano (SPROTT; PATEL, 1986).  
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A concentração de NH3 é afetada pelo pH e pela temperatura, sendo que sua 

concentração aumenta com o aumento desses dois parâmetros (EMERSON et al., 

1975). Desta forma, o pH modifica o comportamento de remoção de amônia, alterando 

o equilíbrio entre as formas voláteis (NH3) e não voláteis (NH4
+) e temperaturas mais 

altas também aumentam a concentração de amônia livre na fase líquida e posterior 

transferência para a fase vapor, alterando levemente esse equilíbrio; aumentando 

assim a volatilização da amônia (WALKER et al., 2011). Concentrações de NH3 acima 

do limite é tóxico não apenas para os metanogênicos, mas também para os 

acidogênicos (KIM and OH, 2011).  

Adicionalmente, a alta concentração de AGV, formados na acidogênese e 

acetogênese, é tipicamente uma indicação da instabilidade do processo da DA de RA 

(ZHANG et al., 2017; ZHOU et al., 2018), pois leva a uma queda drástica no pH se 

não houver capacidade tamponante suficiente (BROWN and LI, 2013). Os principais 

componentes do AGV são o acetato, propionato, iso-butirato, n-butirato, iso-valerato 

e n-valerato (BARBEr and STUCKEY, 2000; ELEFSINIOTIS et al., 2004). Sua 

concentração pode aumentar devido, por exemplo, a aplicação de altas cargas 

orgânicas de forma repentina no digestor (NAKASAKI; KWON; TAKEMOTO, 2015).  

Além disso, em sistemas termofílicos, a alta temperatura (50 a 55 °C) aumenta 

as taxas de degradação e acelera a liberação de AGVs. Como resultado, a operação 

a longo prazo de digestores termofílicos alimentados apenas com restos de alimentos 

geralmente está sujeita a ao inconveniente acúmulo de AGVs e em alguns casos, 

acúmulo irreversível de inibidores de subprodutos metabólicos (ATALLAH et al., 

2014). Nesse sentido, alguns estudos têm sido conduzidos para investigar a aplicação 

de neutralizadores e garantir a continuidade do processo (YE et al., 2018). Por 

exemplo, estudos apontaram que em períodos de acúmulo de AGVs, a adição de Cal 

no sistema pode ser uma intervenção bem-sucedida que estimula o crescimento 

microbiano e resulta em uma redução imediata nos AGVs e aumento na degradação 

de sólidos voláteis.  

Ademais, ações de controle, como a redução da carga orgânica e o tempo para 

a adição de oligoelementos com base na abundância e diversidade microbiana, 

permitiram a manutenção da continuidade operacional do digestor (WILLIAMS et al., 

2013).  Além de AGVs, durante a digestão aneróbia de RA pode ocorrer o acúmulo de 

ácidos graxos de cadeia longa, os quais são compostos principalmente de ácido 
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oleico, ácido linoléico e ácido palmitoléico. A toxicidade causada por cada um varia 

em diferentes concentrações (Tabela 2). A geração desses ácidos ocorre devido a 

degradação de lipídeos presentes no RA e pode causar vários danos em digestores 

devido ao efeito inibitório e a adsorção na parede celular (ZHANG et al., 2014). Altas 

concentrações de lipídeos e ácidos de cadeia longa podem afetar o crescimento de 

bactérias acetogênicas e metanogênicos (ALVES et al., 2001) Apesar dos 

inconvenientes inibitórios do processo, a DA tem sido reconhecida como uma técnica 

bem aceita na valorização do RA devido principalmente ao seu baixo custo de 

operação e sua utilização como fonte de energia renovável (NAYAK and BHUSHAN, 

2019).   

Tabela 2 - Parâmetros e valores que inibem o processo de digestão anaeróbia 

Variáveis Valores (mg.L-1) Ref. 

AGV total  < 1500  
(LI et al., 2018; SIEGERT and BANKS, 

2005) 

AGV (ácido 

propiônico) 
3000 (BOONE and XUN, 1987) 

AGV (ácido acético) 800 (ZHOU et al., 2018) 

N-NH4
+ 3000 

(GALLERT and WINTER, 1997; PARK 

et al., 2016) 

N-NH3 150 (CALLI et al., 2005) 

Ácidos graxos de 

cadeia longa 

(Oleato) 

< 50 (ALVES et al., 2001) 

Ácidos graxos de 

cadeia longa 

(Palmitato) 

1100 (PEREIRA et al., 2005) 

Ácidos graxos de 

cadeia longa 

(Estearato) 

1500 (SHIN et al., 2003) 

H2S < 90 (KOSTER et al., 1986) 

Sulfato 5000 (KARHADKAR et al., 1987) 

Fonte: Autoria própria. 

 Análise sistemática e bibliométrica da digestão anaeróbia de resíduo alimentar 

 

A fim de aprofundar o estudo sobre o tema de digestão anaeróbia de resíduo 

alimentar para identificar tendências e lacunas de pesquisas, realizou-se uma análise 
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bibliométrica e sistemática. A análise bibliométrica é reconhecida por vários estudos 

como um meio eficaz de realizar agrupamentos para explorar tendências e agrupar 

dados da literatura graficamente com base em dados bibliográficos (ano de 

publicação, autores, título, resumo, etc) (POLLACK; ADLER, 2015).  

Neste estudo, uma rede de co-ocorrência de palavras-chave foi gerada no 

software VOSviewer, identificando grupos de palavras-chave nas 66 publicações 

selecionadas. A metodologia para a seleção dos artigos está descrita no Apêndice A. 

com alta frequência de ocorrência e um alto grau de relacionamento entre elas. O 

número mínimo de ocorrências de uma palavra-chave foi definido como 5. Entre as 

1023 palavras-chave, 86 atenderam ao limite. Para cada uma das 86 palavras-chave, 

a força total dos links de co-ocorrência com outras palavras-chave foi calculada. As 

palavras-chave com a maior força total de ligação foram selecionadas e agrupadas 

em três categorias por análise de cluster (Figura 1). 

 

Figura 1- Co-ocorrência de clusters de palavras-chave. 
Fonte: Autoria própria 

 

O Cluster 1 (vermelho) representa os estudos focados na estratégia de 

codigestão anaeróbia para estabilizar o processo em termos de nutrientes, pH, 
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alcalinidade, AGVs e concentração de amônia. Por exemplo, Zhang et al. (2019) 

estudaram a codigestão anaeróbia de resíduos alimentares e lodo de esgoto para a 

produção de hidrogênio. Eles relataram que a proporção de RA e cosubstrato são 

ambos significativos na otimização da produção de hidrogênio, devendo levar em 

consideração a combinação desses dois parâmetros para controlar o acúmulo de 

AGVs e excesso de fonte de nitrogênio para o crescimento celular microbiano 

(ZHANG et al., 2019). Hou et al. (2020) investigaram os efeitos sinérgicos da adição 

de palha de arroz e farelo de arroz na produção de biometano e na estabilidade do 

processo de digestão anaeróbia de resíduos alimentares. Observou-se efeito 

sinérgico positivo em todos os reatores de codigestão. Por outro lado, altas 

concentrações de AGVs foram acumuladas na monodigestão de resíduos 

alimentares, especialmente ácido propiônico, que em grande parte causou a 

estagnação da produção de biometano (HOU et al., 2020).  

O Cluster 2 (verde) focou na geração de co-produtos de interesse, 

principalmente biocombustíveis, incluindo biogás, biometano e hidrogênio. Por 

exemplo, Kainthola; Kalamdhad; Goud (2020) focaram na otimização dos parâmetros 

operacionais (relação C/N) para acelerar a produção de biometano. Os autores 

justificaram o foco do estudo na produção de biometano considerando que os setores 

de energia precisam reduzir sua dependência de recursos energéticos não 

renováveis, inventando novos métodos e tecnologias para aproveitar os benefícios 

dos recursos energéticos renováveis (KAINTHOLA; KALAMDHAD; GOUD, 2020). 

O Cluster 3 (azul) foca nos processos metabólicos envolvendo a digestão 

anaeróbia de RA (hidrólise, acidogênese, acetogênese e metanogênese), além de 

fermentação escura, cinética de processos e análise da comunidade microbiana. Por 

exemplo, Qian et al. (2019) interessaram-se pelo estudo da condição ideal de 

acetogênese através da co-digestão anaeróbia seca de RA e palha de milho. Os 

resultados mostraram que o aumento da proporção de recirculação do digestato 

líquido pode encurtar o tempo de fermentação da fase de produção de ácido e 

aumentar a eficiência da fermentação (QIAN et al., 2019). Nasrin et al. (2021) 

estudaram diferentes parâmetros cinéticos usando um modelo logístico, e o modelo 

mostrou um bom ajuste com os resultados experimentais. Após a modelagem, o teor 

de ST ideal para na DA de RA encontrado foi de 14,9%. Além disso, os autores 
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observaram que as características do digestato mudaram de acordo com a 

porcentagem de sólidos no processo (NASRIN et al., 2021). 

O Cluster 4 (amarelo) foca no projeto de reatores e outras instalações, como 

unidade de pré-tratamento e motores para otimizar a produção líquida de energia do 

sistema. Zhang et al. (2021) realizaram uma otimização do processo substituindo e/ou 

adicionando equipamentos para aumentar a produção de energia elétrica e térmica 

do sistema. Modificações foram feitas nas instalações de pré-tratamento, bem como 

no reator de DA, motor de biogás e trocador de calor. O sistema otimizado sob a 

mesma COV aumentou em 87% e 135%, em relação à produção de energia térmica 

e elétrica, respectivamente (ZHANG et al. 2021). 

Portanto, com a análise de co-ocorrência foi possível identificar quatro 

principais tendências de pesquisa na otimização da digestão anaeróbia de resíduo 

alimentar: i) estratégia de codigestão anaeróbia para equilibrar nutrientes e estabilizar 

o processo, ii) interesse na geração de biocombustíveis para substituir combustíveis 

não renováveis, iii) estudo de processos metabólicos para uma melhor compreensão 

do sistema, iv) otimização do design de reatores e outras instalações para aumentar 

a eficiência do processo e produção de energia. Além disso, houve uma tendência de 

estudos de forma holística, levando em consideração a análise da qualidade do 

digestato, digestão anaeróbia descentralizada e pegada de carbono do sistema 

(CHOUDHARY et al., 2020; LI et al., 2018; ZHANG et al., 2021; ZHANG et al., 2022). 

Na análise sistemática, verificou-se que a variável mais estudada na digestão 

anaeróbia de resíduos alimentares foi a proporção de mistura de substrato e 

cosubstrato no processo de codigestão anaeróbia, a fim de equilibrar a relação C/N e 

disponibilidade de nutrientes. Nos últimos cinco anos, as três variáveis mais 

estudadas foram: proporção de mistura para equilibrar relação C/N, carga orgânica 

volumétrica e pH (ASSIS; GONÇALVES, 2022), o que indica o interesse desses 

parâmetros na otimização do processo. Uma das razões para a proporção de mistura 

ser o parâmetro mais estudado é que a relação entre substrato e cosubstrato(s) é 

essencial para ajustar os nutrientes e a quantidade excessiva de materiais inibitórios 

tais como: ácidos graxos voláteis, amônia e íons de sódio (KIM et al., 2003). Assim, 

essa relação interfere diretamente em outros parâmetros, como: pH, relação C/N, teor 

de sólidos, alcalinidade e salinidade. 
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 Remoção de excesso de nitrogênio  

 

4.4.1 Volatilização 
 

A volatilização ocorre quando o NH4
+ é convertido em NH3, um processo 

influenciado pelo pH e pela temperatura. Valores elevados desses parâmetros 

resultam em uma taxa de conversão mais alta. Estudos relatam que temperaturas 

acima de 40ºC e pH acima de 9 podem aumentar significativamente a volatilização. 

(ARAB; MCCARTNEY, 2017). Contudo, o aumento de temperatura demanda energia, 

não sendo, portanto, uma opção viável se o objetivo é aumentar a produção de energia 

líquida no sistema. Manter o pH em 11 é favorável para a remoção de amônia, pois o 

aumento dos íons hidróxido faz com que os íons amônio se convertam em amônia 

volátil, conforme mostrado nas reações de equilíbrio abaixo (CHEN et al., 2021) 

 

                        𝑁𝐻3 (𝑎𝑞) +  𝐻2𝑂 ↔ 𝑁𝐻4 (𝑎𝑞)
+ +  𝑂𝐻−                                                (1) 

                       𝑁𝐻3 (𝑎𝑞) +  𝐻+  ⟶ 𝑁𝐻4 (𝑎𝑞)
+      (𝑝𝐾𝑎 = 9.3, 𝑆𝑇𝑃)                               (2) 

 

4.4.2 Precipitação de estruvita 
 

A remoção de nitrogênio pelo processo de precipitação química envolve a 

remoção de N e P na forma de estruvita (fosfato de magnésio e amônio ou 

MgNH4PO4·6H2O), que atua como um fertilizante de liberação controlada devido à sua 

baixa solubilidade em água (ULUDAG-DEMIRER, DEMIRER, 2005).  

A estruvita ou fosfato de amônio-magnésio hexahidratado (MgNH₄PO₄·6H₂O), 

precipita em condições específicas (Equação 3) (RYU et al., 2020) e é comumente 

usada para a recuperação de nutrientes em processos de tratamento de diversos tipos 

de efluentes (BATTISTONI et al., 1997). A Tabela 3 apresenta experimentos 

conduzidos utilizando diversas fontes e condições operacionais para a precipitação 

química da estruvita. 

                                    𝑀𝑔2+ + 𝑁𝐻4
+ +  𝑃𝑂4

3− + 6𝐻2𝑂 ⟺ 𝑀𝑔𝑁𝐻4𝑃𝑂4. 6𝐻2𝑂 ↓                 (3) 
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Tabela 3 – Experimentos conduzidos utilizando diversas fontes e condições operacionais para a precipitação química da estruvita (Continua). 

pH  Material 
Fonte de 
Magnésio 

Relação 
Molar   

Tempo de 
reação 

Velocidade 
de mistura 

(rpm) 

Temperatur
a (ºC) 

Eficiência de remoção 
(%) 

Ref. 

N total PO4
3- 

9,5 
Digestato líquido da DA de 

RA 
MgCl2 4:1 (Mg:P) 

120 
minutos 

200 35 79 89 
(ARELLANO-YASACA; 

CHU; PETRACCHINI, 2024) 

9,0 Esterco de suíno MgCl2 1.6:1 (Mg:P) 
20 

minutos 
N.A. N.A. N.A. 76 (BURNS et al., 2010) 

9,5 Digestato de vaca N.A. 2:1(Mg:P) N.A. 500 N.A. 39,6 54,9 (TROTTA et al., 2023) 

9,0 Esterco de suíno MgO 
2.25:1 

(Mg:Ca)/3:1 
(N:P) 

30 
segundos 

90 20 N.A. >90 
(BISCANS; BÉLINE; 

DAUMER, 2013) 

9,0 Esterco de suíno MgO 3.2:1(Mg:P) 
15 

minutos 
N.A. 35 N.A. 98 

(MOODY; BURNS; 
STALDER, 2009) 

9,5 Esterco de suíno MgSO4 N.A. N.A. N.A. N.A. 55 64 (LUO et al., 2019) 

Fonte: Autoria própria. 
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Tabela 3 – Experimentos conduzidos utilizando diversas fontes e condições operacionais para a precipitação química da estruvita (Conclusão). 

Fonte: Autoria própria. 

 

pH  Material 
Fonte de 

Magnésio 

Proporão 

Molar   

Tempo de 

reação  

Velocidade de 

mistura (rpm) 

Temperatur

a (ºC) 

Eficiência de 

remoção (%) 

Ref. 

N total PO4
3- 

9,5 

Digestato líquido de 

suínos e digestato 

líquido de lodo de 

esgoto 

MgCl2 1.4:1 (Mg:P) 60 minutos 400 
Temperatura 

ambiente 
11.3 97.7 (KWON et al., 2018) 

8,0-10,0 Esterco de suíno 
CaO, MgO e 

H3PO4 

(3:1:1.5) 

Mg:N:P 

 

43 minutos N.A. N.A. 44.9 N.A (KIM et al., 1998) 

8,5-9,0 
Digestato líquido de 

lodo de esgoto 

Mg(OH) e 

MgCl2 
1:1.3 (Mg:P) 1-2 horas N.A N.A N.A 94 (MUNCH; BARR, 2001) 

5,5-8,2 Esterco bovino MgCl2 1.5:1 (Mg:P) 

60 

minutos/6 

minutos 

10000 N.A N.A 80 
(BROWN; HARRISON; 

BOWERS, 2018) 

10 

Sobrenadante da 

digestão anaeróbia 

de lodo 

MgCl2 1:1 (Mg:P) 60 minutos 300 25 29,0 90,6 (XAVIER et al., 2014)  

N.A. 

Efluente sintético de 

suínos tratadas 

biologicamente 

MgO 
2.25:1 (Mg:Ca) 

e 3:1 (N:P) 

24h e 40 

segundos 
90 20 N.A. N.A 

(BISCANS; BÉLINE; 

DAUMER, 2013) 
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4.4.3 Fatores Influenciadores da Precipitação de Estruvita 

 

4.4.3.1 pH 

 

A formação de estruvita por precipitação química é fortemente 

influenciada pelo pH. Portanto, ajustes no pH são essenciais para promover a 

precipitação de estruvita em diversos tipos de efluentes (PASTOR et al., 2008). 

Muitos estudos encontraram diferentes valores ideais de pH (Tabela 3). Arellano-

yasaca; chu; petracchini (2024) precipitaram estruvita a partir do digestato líquido 

da digestão anaeróbia de resíduo alimentar e encontraram o valor ideal de 9,5, 

utilizando MgCl2, como fonte de magnésio na relação molar 4:1 (Mg:P), na 

precipitação de estruvita e obtiveram remoção de 79% de N e 89% de P.  

Por outro lado, Hao et al., (2013) relataram que um pH próximo ao neutro, 

entre 7 e 7,5, resultou em um conteúdo de estruvita de 95% no precipitado 

obtido, indicando que condições quase neutras também são favoráveis à 

formação de estruvita. Embora o intervalo de pH ideal seja tipicamente de 7 a 

11, diversos estudos ajustaram os valores de pH de acordo com as respectivas 

condições dos sistemas em estudo. Isso demonstra claramente que a seleção 

do pH pode variar substancialmente conforme as condições particulares de cada 

processo de tratamento de efluente (NAGARAJAN et al., 2023). 

 

4.4.3.2 Fonte de Magnésio  

 

Na maioria dos estudos, a adição do íon Mg2+, que é o reagente limitante 

comum na formação de estruvita, foi utilizada como agente para modificar o 

equilíbrio do produto de solubilidade e induzir a precipitação (ULUDAG-

DEMIRER,  DEMIRER, 2005). Diversas fontes de magnésio foram utilizadas em 

vários estudos, como: MgSO4, MgO, MgCl2 e Mg(OH)  (Tabela 3). Além dessas, 

outras fontes alternativas de Magnésio foram estudadas buscando melhorar o 

custo-benefício do processo, tais como: água do mar e salmoura (LIU et al., 

2013), Bitter (LEE et al., 2003) e Magnesita (GUNAY; KARADAG; TOSUN, 

2008). Nesse sentido, a seleção de fontes de magnésio para a produção de 
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estruvita, é crucial encontrar um balanço sustentável entre custo e qualidade. A 

escolha de fontes mais baratas pode reduzir as despesas operacionais, mas 

potencialmente diminuir a qualidade da estruvita produzida, afetando a eficácia 

de sua aplicação (LIU et al., 2013). 

 

4.4.3.3 Relação Molar 

 

A relação molar entre Mg:N:P é crucial e geralmente igual ou acima de 

1:1:1 para a formação de estruvita (TROTTA et al., 2023; WARMADEWANTHI 

et al., 2020). Apesar disso, essa relação variou bastante em muitos estudos 

(Tabela 3), demonstrando que a determinação dessa relação irá variar de acordo 

com diferentes fontes de digeridos e digestato líquidos e ainda dependendo se 

o objetivo é remover N ou P (NAGARAJAN et al., 2023). 

 

4.4.3.4 Tempo de reação e velocidade de mistura  

 

A formação de estruvita ocorre em dois estágios principais: nucleação 

(formação dos cristais) e crescimento cristalino, ambos influenciando o tamanho 

das partículas. A nucleação é influenciada pela taxa de supersaturação e 

hidrodinâmica, enquanto que o crescimento dos cristais é determinado pelo 

tempo e pela velocidade de mistura. (DOYLE; PARSONS, 2002). Muitos estudos 

utilizaram diferentes velocidades de mistura e tempos de mistura: 90-10.000 rpm 

e 30 segundos a 120 minutos (Tabela 3). 

 Morales et al. (2019) relataram que a velocidade de agitação influencia a 

formação de estruvita, observando que um aumento na velocidade resulta em 

uma diminuição no tamanho das partículas formadas. Os autores recomendaram 

uma velocidade de agitação entre 100 e 200 rpm para reduzir o consumo de 

energia e obter cristais maiores, contudo o tempo de mistura utilizado no estudo 

foi relativamente alto (3 horas).  

 Arellano-Yasaca; Chu; Petracchini (2024) obtiveram-se taxas de remoção 

de até 89% para fósforo (P) e 79% para nitrogênio (N) com uma agitação de 200 
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rpm. A remoção máxima de P ocorreu após 40 minutos de agitação, enquanto a 

maior remoção de N foi alcançada após 120 minutos. Por fim, Lee et al., (2003) 

observaram altas taxas de reação e verificaram que a extensão das remoções 

de nitrogênio e fósforo não mudou após 10 minutos.  

 

4.4.3.5 Temperatura 

 

A temperatura é um parâmetro que foi otimizado em alguns estudos de 

precipitação de estruvita (ARELLANO-YASACA; CHU; PETRACCHINI, 2024; 

BISCANS; BÉLINE; DAUMER, 2013). Esse parâmetro é um fator essencial que 

influencia a solubilidade, a velocidade de formação e a morfologia dos cristais 

(NAGARAJAN et al., 2023). O estudo de AAGE et al., (1997) revelou que a 

solubilidade aumenta com a elevação da temperatura até atingir um máximo aos 

50ºC. Foi observado também que temperaturas superiores a 64ºC modificam a 

estrutura dos cristais de estruvita, afetando sua solubilidade. Além disso, os 

estudos indicam que a faixa de temperatura ideal para a formação de estruvita é 

entre 25ºC e 35ºC, sendo 30ºC o ponto em que a solubilidade da estruvita é 

mínima (AAGE et al., 1997). 

 

4.4.3.6 Efeito de elementos coexistentes/competitivos 

 

Vários estudos têm avaliado e demonstrado que os íons Ca2+, Na+, K+, 

CO3
2-, HCO3

 -,  SO4
2-, sólidos suspensos e íons de metais pesados afetam de 

forma negativa o tempo de indução, a pureza, a forma e o tamanho dos cristais 

de estruvita (NAGARAJAN et al., 2023; WANG et al., 2022; ZHANG; JIANG; 

DENG, 2017). Nesse sentido, em algumas situações são necessários alguns 

pré-tratamentos para remover íons coexistentes antes da formação da estruvita. 

O Quadro 1 apresenta algumas estratégias utilizadas em alguns estudos. 
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Quadro 1 - Estratégias para neutralizar íons que afetam negativamente a produção de estruvita 

Íons competitivos 
Estratégia para 
neutralizar o íon 

Referência 

CO3
 2-e HCO3

 - Regular Ph (HUANG et al., 2017) 

Na+ e K+ 
Aumentar as razões 

molares de magnésio em 
relação ao amônio 

(SICILIANO; LIMONTI; 
CURCIO, 2020) 

Ca2+ 
Utilizar agentes 

quelantes: EDTA ou ácido 
oxálico 

(KOUTSOUKOS, P. G.; 
KOFINA, A. N.; 

KLEPETSANIS, 2003) 

Substâncias orgânicas e 
sólidos suspensos 

Utilizar cloreto férrico e 
floculantes 

(LARIDI; AUCLAIR; 
BENMOUSSA, 2010) 

Fonte: Autoria própria 

 

4.4.4 Caracterização do precipitado 

 

As técnicas de caracterização utilizadas para analisar o precipitado 

tipicamente se concentram na identificação qualitativa e quantitativa de diversos 

elementos químicos presentes na amostra. Essas metodologias são 

fundamentais para determinar a composição mineralógica e entender as 

propriedades físicas e químicas do precipitado (DEL; VELASCO; FABRICE, 

2023; RAN et al., 2023).  

 Issac et al., (2023) realizou a recuperação de estruvita a partir de esgoto 

sanitário e explorou seu uso como fertilizante agrícola. O objetivo principal do 

estudo foi avaliar a eficácia da estruvita como um fertilizante de liberação lenta. 

A análise dos cristais de estruvita foi feita usando espectroscopia Fourier-

transform e microscopia eletrônica de varredura com espectroscopia por energia 

dispersiva de raios-X (MEV-EDX), o que permitiu confirmar a composição e a 

morfologia dos cristais (ISSAC et al., 2023).  

Adicionalmente, Arellano-Yasaca; Chu; Petracchini (2024) precipitaram 

estruvita do digestato líquido do processo de digestão anaeróbia de resíduo 

alimentar. O estudo identificou picos altos no precipitado através da análise de 

DRX (curva preta na Figura 2 - a), consistentes com a fase de estruvita de alta 
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ordem estrutural (alta cristalinidade), caracterizada como MgNH4PO4⋅6H2O. Os 

cristais de estruvita formados têm uma forma prismática (Figura 2 - b), com duas 

faces triangulares congruentes e três retangulares, configurando uma estrutura 

tridimensional.  

A análise EDS (Figura 2 - c) corroborou a identificação, mostrando a 

presença de N, P e Mg nos cristais, além de confirmar a estrutura molecular 

através do mapeamento elementar. Detalhes adicionais sobre a estrutura 

incluem uma rede de ligações de hidrogênio, com o magnésio cercado por seis 

átomos de oxigênio em uma configuração octaédrica (Figura 2 - d)(ARELLANO-

YASACA; CHU; PETRACCHINI, 2024). 

 

Figura 2 - Caracterização do material precipitado: Difração de Raios X em Pó (DRX), Microscópio 
Eletrônico de Varredura (MEV) e Espectroscopia de Raios X por Energia Dispersiva (EDS).  

Fonte: arellano-Yasaca; Chu; Petracchini (2024). 

 

Entre os métodos mais comuns para análise qualitativa destacam-se a 

microscopia eletrônica de varredura (MEV) e a difração de raios X (DRX). 

Frequentemente, essas técnicas são combinadas para aprimorar a profundidade 

e a precisão das análises (DEL; VELASCO; FABRICE, 2023). Embora a 

caracterização qualitativa forneça informações valiosas sobre a composição 
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mineral, é essencial implementar métodos adicionais para quantificar 

efetivamente a abundância dos minerais detectados. Um dos principais 

obstáculos nesse processo é a alta concentração de sólidos suspensos nas 

amostras ambientais, que gera elevada turbidez. Esta condição interfere 

diretamente na precisão das análises, tornando desafiador obter estimativas 

confiáveis da abundância mineral. Por exemplo, biochar e digestato bruto estão 

nesta categoria (DEL; VELASCO; FABRICE, 2023). Algumas técnicas são 

apresentadas na Quadro 2. 

 

Quadro 2 - Técnicas de caracterização utilizadas para analisar o precipitado derivado do 
processo de precipitação de estruvita 

Técnica Análise Objetivo Referência 

Difração de raios X – 
DRX 

Qualitativa 
Identifica a composição 
mineralógica da amostra 
cristalizada 

(DEL; 
VELASCO; 
FABRICE, 
2023) 

Microscopia 
eletrônica de 
varredura (MEV) 

Qualitativa 

Identifica as 
características e 
morfologia dos cristais 
contidos na fração 
sólida da amostra 

(YU et al., 
2021) 
 

Espectroscopia de 
Raios-X por 
Dispersão de Energia 
(EDS) 

Semi-quantitativa 

Determina a 
composição química 
pela razão da altura do 
pico em relação a um 
padrão 

(GOODGE, 
2024) 

Fluorescência de 
Raios-X (XRF) 

Quantitativa/Qualitativa 
Determina a 
composição elementar 
de uma amostra 

(WIRTH, 
KARL; 
BARTH, 2024) 

Fonte: Autoria própria 
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5 Materiais e métodos 
 

A pesquisa experimental foi conduzida conforme o fluxograma apresentado 

na Figura 3, o qual será detalhado nas seções seguintes. 
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Figura 3 - Fluxograma do estudo experimental realizado nesta tese. 
Fonte: Autoria própria. 
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 Determinação das características físico-químicas dos resíduos alimentares 

 

O resíduo alimentar utilizado nesta pesquisa foi coletado no Restaurante 

Universitário do Campus Goiabeiras da Universidade Federal do Espírito Santo 

(UFES), localizado no Espírito Santo, Brasil. A coleta incluiu resíduos gerados 

antes e após o consumo, sendo realizada logo após as refeições. Nesse 

momento, os restos alimentares remanescentes nos pratos e utensílios eram 

cuidadosamente separados para o descarte apropriado dos resíduos orgânicos, 

juntamente com os resíduos provenientes do processo de preparação dos 

alimentos.  

Para determinar a faixa de variação das característicos físico-químicas do 

resíduo, realizou-se a coleta de três amostras simples em cada estação do ano, 

totalizando 12 amostras simples e 4 amostras compostas, sendo 1 amostra 

composta para cada estação. Essas amostras foram obtidas ao longo de três 

dias distintos, visando garantir a representatividade e exatidão dos resultados 

(ASSOCIAÇÃO BRASILEIRA DE NORMAS TÉCNICAS - ABNT, 2004).  

Materiais não orgânicos, como madeira, metal, vidro e plástico, foram removidos 

manualmente.  

A cada coleta simples, os resíduos foram processados em um triturador 

de sólidos orgânicos elétrico da Tramontina®, modelo Tro25, com motor de 2 Hp 

(Figura 4) e caracterizados. As amostras individuais de cada estação foram 

combinadas para formar uma amostra composta por estação, com a qual se 

realizou a caracterização físico-química para avaliar principalmente variações da 

relação carbono/nitrogênio (C/N) (Figura 5). 

Posteriormente, para uso nos experimentos descritos a seguir, as 

amostras compostas foram diluídas com água destilada e triturada em 

liquidificador para homogeneização até alcançar uma concentração de sólidos 

totais em torno de 10% (WU et al., 2023) (Figura 6). Para realizar a diluição, 

realizou-se o cálculo utilizando a equação de diluição. Essas amostras foram 

armazenadas em freezer a -20°C até o uso (GUIMARÃES; MAIA; SERRA, 2018). 

Após descongelamento à temperatura ambiente e antes do uso, realizou-se nova 

caracterização físico-química, sendo observada ligeira redução na %ST. 



55 
 

 

Figura 4 – Triturador utilizado para processar os resíduos alimentares após coleta no 
restaurante universitário da UFES – Campos Goiabeiras. 

Fonte: Autoria própria. 
 

 

Figura 5 - Homogeneização das amostras simples coletadas em três dias consecutivos após o 
processamento no triturador. 

Fonte: Autoria própria. 
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Figura 6 - Amostra composta após processamento com água destilada no liquidificador para 

atingir concentração de ST próximo a 10%. 
Fonte: Autoria própria. 

 

 Determinação da relação molar Mg:PO4
3- e o pH ideais para a remoção de 

nitrogênio no digestato e no digestato líquido da digestão anaeróbia de 

resíduos alimentares 

 

Com base nas características físico-químicas e elementar do resíduo 

alimentar coletado, identificou-se a necessidade de equilibrar a relação C/N pela 

remoção de N e diminuir a toxicidade da amônia na digestão anaeróbia. Para 

tanto, foi realizado um planejamento fatorial completo (Tabela 4) para volatilizar 

e precipitar nitrogênio do digestato (inóculo) e do digestato líquido (lixiviado). O 

estudo focou na análise do impacto do pH e da relação molar Mg:PO₄³⁻ na 

eficiência do aumento da relação C/N pela remoção de amônia. Foram testados 

três níveis de pH (8,3; 8,7; 9,5) e três relações molares Mg:PO₄³⁻ (1:1, 2:1, 3:1), 

totalizando 18 experimentos, com nove tratamentos aplicados ao inóculo e nove 

ao digestato líquido. O planejamento foi baseado em pesquisas que apontam um 

pH alcalino para facilitar a volatilização da amônia (ARAB; MCCARTNEY, 2017) 

e uma proporção molar de magnésio ao menos o dobro da de ortofosfato para 

facilitar precipitação química de estruvita (ARELLANO-YASACA; CHU; 

PETRACCHINI, 2024). 
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Tabela 4 – Planejamento fatorial completo para volatilização e precipitação de estruvita do digestato e 
digestato líquido 

Matriz Experimentos 

Relação Molar 

[Mg:PO
4

3-
] 

pH 

Digestato 

1 1:1 8,3 

2 1:1 8,7 

3 1:1 9,5 

4 2:1 8,3 

5 2:1 8,7 

6 2:1 9,5 

7 3:1 8,3 

8 3:1 8,7 

9 3:1 9,5 

Digestato líquido 

10 1:1 8,3 

11 1:1 8,7 

12 1:1 9,5 

13 2:1 8,3 

14 2:1 8,7 

15 2:1 9,5 

16 3:1 8,3 

17 3:1 8,7 

18 3:1 9,5 

Fonte: Autoria própria. 

 O inóculo e digestato líquido utilizados neste estudo (Figura 7) foram 

obtidos de quatro reatores anaeróbios em escala de bancada, com um volume 

útil de 18 litros. Esses reatores, operando sob condições mesofílicas, foram 

alimentados com resíduos orgânicos alimentares coletados do restaurante 

universitário da UFES, com uma Carga Orgânica Volumétrica (COV) de 0,11 

gSV/L.d e Tempo de Detenção Hidráulica (TDH) de 45 dias. 
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Figura 7- Amostras de digestato (inóculo) (esquerda) e digestato líquido (direita) utilizados no 
planejamento fatorial completo para precipitação de estruvita e remoção de nitrogênio. 

Fonte: Autoria própria. 

 

Antes da volatilização e precipitação, o inóculo passou por um processo 

de desgaseificação (Figura 8). Esse procedimento envolveu uma pré-incubação 

das amostras por um período de 10 dias a uma temperatura constante de 37°C 

(DEMICHELIS et al., 2022). O objetivo dessa etapa era assegurar a remoção 

completa de qualquer resíduo biodegradável remanescente, prevenindo a 

produção endógena de gases, que poderiam interferir nas medições 

subsequentes de produção de biogás (LIM et al., 2018). 
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Figura 8 – Inóculo (digestato) na incubadora à 37ºC por 10 dias para desgaseificação. 

Fonte: Autoria própria. 
. 

Após a coleta e desgaseificação do inóculo e coleta do digestato líquido, 

realizou- se a caracterização físico-química. A partir da concentração de fosfato 

nas amostras, determinou-se a quantidade de moles e ajustou-se a quantidade 

de moles de Mg para as relações molares de 1:1, 2:1 e 3:1 em relação ao fosfato. 

Em seguida, calculou-se a quantidade correspondente de MgO necessária para 

alcançar as proporções de Mg especificadas. Utilizou-se o volume de 500 mL de 

amostra para cada ensaio. Após essa etapa iniciou-se a regulação do pH por 

meio da incorporação de NaOH 1M (NAGARAJAN et al., 2023).  

Subsequentemente, incorporou-se óxido de magnésio (MgO) à amostra, 

atuando como fonte de magnésio para estimular a precipitação de estruvita. O 

MgO foi escolhido como fonte de magnésio nos experimentos, pois esse 

composto é vital para o desenvolvimento biológico, além de apresentar elevada 

alcalinidade, o que contribui para a neutralização de ácidos (CHIMENOS et al., 

2003; HERMASSI et al., 2018). Além disso, por aumentar a alcalinidade e 

consequentemente o pH, esse composto iria auxiliar na volatilização de NH3 

(ARAB; MCCARTNEY, 2017). 
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Considerando o objetivo principal dessa pesquisa de maximizar a 

produção de energia do processo, foi empregada a seguinte metodologia: a 

solução foi submetida a uma agitação de 100 rpm (MORALES et al., 2019) em 

um agitador Jar Test (Ethik modelo 217-2)  por 10 minutos (LEE et al., 2003) à 

temperatura ambiente (25 - 30ºC) (ZENG et al., 2018). Essa metodologia foi 

aplicada ao inóculo (Figura 9) utilizado posteriormente em experimentos no 

AMPTS II e digestato líquido utilizado posteriormente na operação de reatores 

(Figura 10). 

  

Figura 9 – Volatilização e precipitação de estruvita do inóculo (digestato). 
Fonte: Autoria própria. 

  

Figura 10 – Volatilização e precipitação de estruvita do digestato líquido. 
Fonte: Autoria própria. 

 

Após a fase de agitação, a mistura foi deixada em repouso por um período 

de 24 horas em um cone Imhoff, para otimizar a sedimentação do precipitado. 

Em seguida, procedeu-se à coleta do sobrenadante para caracterização e 

utilização nos ensaios subsequentes, enquanto o precipitado obtido foi 

submetido a um processo de secagem a 40°C, em estufa, durante 48 horas (KIM 

et al., 1998). 
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 Este material precipitado foi macerado cuidadosamente e caracterizado, 

a fim de identificar sua composição mineral. Para avaliar a remoção de nitrogênio 

amoniacal total e ortofosfato, realizaram-se medições desses compostos antes 

e após ao processo de precipitação estruvita. Adicionalmente, o pH e a 

alcalinidade total foram monitoradas no início e no final do processo. As análises 

de carbono e nitrogênio também foram conduzidas para identificar alterações na 

relação C/N resultantes do tratamento do inóculo. 

O sedimento obtido pelo processo de precipitação de estruvita foi 

analisado utilizando-se Difração de Raios X (DRX) em formato de pó 

(ARELLANO-YASACA; CHU; PETRACCHINI, 2024). As análises foram 

realizadas no difratômetro XRD-6000 da Shimadzu, utilizando radiação Cu-Ka 

com comprimento de onda de 1,5418 Angstron, em um intervalo de 5 a 80°, 

passo de 0,02° e velocidade de varredura de 2°/min.  

Para identificar a presença das formas de fósforo presentes no 

precipitado, realizou-se em uma amostra a análise de RMN de 31P no estado 

sólido foram conduzidos à temperatura ambiente no espectrômetro Varian-

Agilent 400 MHz (campo magnético de 9,4 T), com frequência de operação de 

161,9 MHz para os núcleos de 31P, utilizando uma sonda de tripla ressonância, 

rotores de zircônia de 4 mm de diâmetro e uma frequência de rotação em torno 

do ângulo mágico (MAS, do inglês magic angle spinning) de 14 kHz. Os 

espectros de RMN de 31PMAS foram registrados utilizando um pulso π/2 de 4 

µs, tempo de repetição de 10 s, tempo de aquisição de 40,96 ms, janela espectral 

de 100 kHz e 224 transientes. 

 

 Avaliação da estratégia de remoção de nitrogênio amoniacal do inóculo 

para equilibrar a relação carbono-nitrogênio (C/N) 

 

Antes de iniciar os testes de atividade metabólica, ajustou-se o pH dos 

inóculos próximo à neutralidade com a adição de H2SO4 5N, tendo em vista que 

o processo de volatilização e precipitação de estruvita aumentou o pH dos 

inóculo para valores acima de 9, o que poderia inibir a atividade metanogênica 

(ASSIS; GONÇALVES, 2022).  
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Posteriormente, após descongelamento e caracterização do resíduo 

alimentar, realizou-se a digestão anaeróbia utilizando como inóculo o 

sobrenadante do processo de volatilização/precipitação de estruvita do 

digestato. No controle, utilizou o resíduo alimentar como substrato e inóculo bruto 

(digestato sem qualquer tratamento). Os ensaios foram realizados por meio do 

Sistema Automático de Teste de Potencial de Biometano II (AMPTS II) (Figura 

11), fornecido pela Bioprocess Control. Foram utilizados quinze reatores 

anaeróbios, cada um com um volume total de 500 mL e um volume útil de 350 

mL (150 mL correspondendo ao volume do headspace) operando em regime 

batelada. Estes reatores foram imersos em um ambiente de temperatura 

controlada em banho térmico sob condições mesófilas (37 ± 1 °C) e agitados a 

150 rpm por um agitador orbital, durante 21 dias (HIMANSHU et al., 2017; 

MAILE; MUZENDA; MBOHWA, 2016).  

 

 

Figura 11 - Sistema Automático de Teste de Potencial de Biometano II (AMPTS II) utilizado na 
digestão anaeróbia de resíduo alimentar e inóculo após precipitação de estruvita 

Fonte: Autoria própria 
 

A relação substrato/inóculo (SV/SV) aplicado nos testes foi de 1,0 (ZHAO 

et al., 2019). Os frascos foram hermeticamente fechados e submetidos a uma 

purga com gás N2 por três minutos, assegurando um ambiente anaeróbio 

adequado. O biogás gerado foi direcionado para uma solução de hidróxido de 

sódio (NaOH) 3M para a retenção de CO2, permitindo a medição do 

biobiometano produzido em cada frasco pelo sistema AMPTS II (Bioprocess 

Control, 2016). A produção acumulada e a taxa de produção de biometano foram 
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calculadas pelo software incluso no AMPTS II (Bioprocess Control, 2016). A 

partir dessas informações, determinou-se a produção média de biometano, 

expressa em mL de CH4.gSV−1 de cada reator (LIU et al., 2024). Os 

experimentos foram realizados em duplicata.  

Para monitorar o progresso dos parâmetros pH, NAT, NH3 e alcalinidade 

total durante a digestão anaeróbia, foi adotada a análise sacrificial (WEI et al., 

2018). Utilizaram-se frascos de sacrifício de 100 mL de volume total e 70 mL de 

volume útil (30 mL correspondendo ao volume do headspace), os quais foram 

abertos exclusivamente para medições a cada 4 dias e posteriormente 

descartados (Figura 12).   

 

Figura 12 – Garrafas de sacrifícios na incubadora à 37ºC utilizadas para monitoramento de pH, 
alcalinidade total, NAT e NH3. 

Fonte: Autoria própria. 
 

O Potencial Teórico de Metano (PTM) do substrato, representado pela 

fórmula CnHaObNc , foi calculado utilizando a equação de Buswell (Equação 4), 

conforme descrito por Symons e Buswell (1933) (SYMONS; BUSWELL, 1932). 

Esse cálculo baseou-se nos dados relativos à composição elementar do 

substrato. 

                                               𝑃𝑇𝑀 =
(

𝑛

2
+

𝑎

8
−

𝑏

4
−

3𝑐

8
)∗22400

(12𝑛+𝑎+16𝑏+14𝑐)
                                        (4) 

 

A Tabela 5 apresenta as características do resíduo alimentar e inóculos 

utilizados nos experimentos realizados no AMPTS II.  As análises de Magnésio 
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e Cálcio foram realizadas com amostras composta das coletas dos inóculos 

brutos e obteve resultado de Ca (mg/L) = 197,6 ± 7,5 e Mg (mg/L) = 63,4 ± 1,7 
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Tabela 5 - Caracterização físico-química do substrato e dos inóculos utilizados nos experimentos no AMPTS II. Média + Desvio Padrão 

Parâmetros 
Resíduo 
alimentar 

Inóculo 
bruto  

[Mg:PO4
3- 1:1]  

Inóculo 
bruto 

[Mg:PO4
3- 2:1]  

Inóculo 
bruto 

[Mg:PO4
3- 3:1]  

Inóculo 
pH 8,3  

Inóculo 
pH 8,7  

 Inóculo 
pH 9,5  

Inóculo  
pH 8,3 

Inóculo 
pH 8,7 

Inóculo 
pH 9,5 

Inóculo  
pH 8,3 

Inóculo 
pH 8,7 

Inóculo  
pH 9,5 

pH 5,9 ± 0,6 7,4 ± 0,5 7,6 ± 0,3 7,5 ± 0,2 8,3 ± 0,1 8,7 ± 0,2 8,5 ± 0,3 8,6 ± 0,2 8,6 ± 0,1 7,3 ± 0,3 8,3 ± 0,5 8,5 ± 0,4 8,7 ± 0,6 

ST (%) 11,4 ± 1,0 
3,5 ± ± 

0,7 
2,1 ± 0,4 3,2 ± 0,3 3,8 ± 0,2 4,1 ± 0,1 4,4 ± 0,2 4,5 ± 0,3 4,6 ± 0,2 3,1 ± 0,2 3,9 ± 0,4 3,8 ± 0,5 3,9 ± 0,7 

SV (%) 10,7 ± 1,2 2,2 ± 0,5 1,2 ± 0,6 1,9 ± 0,5 2,1 ± 0,4 2,6 ± 0,4 2,8 ± 0,5 3,0 ± 0,6 2,7 ± 0,3 1,9 ± 0,2 2,2 ± 0,2 2,2 ± 0,1 2,1 ± 0,3 

SV/ST 0,89 ± 0,1 
0,63 ± 

0,2 
0,57 ± 

0,1 
0,59 ± 

0,2 
0,55 ± 

0,1 
0,63 ± 

0,1 
0,64 ± 0,2 0,67 ± 0,3 0,59 ± 0,1 0,63 ± 0,2 0,57 ± 0,2 0,57 ± 0,1 0,55 ± 0,2 

DQO (g/L) 111 ± 17,9 21,1 ± 10 
30,3 ± 

11 
41,7 ± 12 31,9 ±15 130 ± 10 72,9 ± 12 48,2 ± 8 69,5 ± 12 15,9 ± 6 7,6 ± 2 15,7 ± 7 6,7 ± 2 

DQO solúvel (g/L) 43 ± 3 
0,71 ± 

0,2 
0,72 ± 

0,5 
0,72 ± 

0,5 
0,71 ± 

0,2 
0,1 ± 
0,01 

0,12 ± 
0,01 

0,16 ± 
0,02 

0,26 ± 
0,02 

0,48 ± 
0,03 

0,51 ± 
0,05 

0,43 ± 
0,03 

0,43 ± 
0,01 

N-NH4
+(mg/L) 367 ± 5 784 ± 19 700 ± 15 

694,4 ± 
12 

660,8 ± 
13 

319,2 ± 
10 

291,2 ± 
11 

308 ± 13 
313,6 ± 

20 
820,4 ± 

25 
638,4 ± 

15 
744,8 ± 

12 
571,2 ± 

13 

Fósforo total (mgP/L) 73 ± 23 70,8 ± 15 84,1 ±10 97,0 ± 21 53,5 ± 20 35,6 ± 5 28,4 ± 5 48,8 ± 6 35,1 ± 8 61,3 ± 3 30,9 ± 5 41,8 ± 6 34,5 ± 7 

Ortofosfato (P-PO4
3-) 

(mg/L) 
41 ± 5 31,9 ± 2 33,9 ± 3 35,7 ± 2 25,5 ± 1 32,1 ± 1 25,9 ± 3 26,4 ± 2 25,7 ± 1 26,4 ± 6 13,8 ± 7 23,6 ± 2 17,6 ± 5 

C (% massa seca) 34,0 ± 0,6 
32,1 ± 

0,5 
42,9 ± 

0,7 
41,8 ± 

0,5 
42,0 ± 

0,3 
36,8 ± 

0,5 
28,8 ± 1,5 31,3 ± 2,0 29,6 ± 2,1 43,5 ± 0,3 28,9 ± 0,5 24,9 ± 1,3 45,7 ± 1,5 

N (% massa seca) 3,5 ± 0,1 3,2 ± 0,1 2,6 ± 0,6 2,5 ± 0,2 2,7 ± 0,3 4,6 ± 0,1 3,3 ± 0,8 3,8 ± 0,7 3,6 ± 0,3 5,9 ± 0,2 3,1 ± 0,1 3,1 ± 0,7 5,3 ± 0,4 

H (% massa seca) 4,9 ± 0,4 5,0 ± 0,2 5,7 ± 0,2 4,6 ± 0,6 6,0 ± 0,5 5,9 ± 0,3 4,5 ± 0,5 5,2 ± 0,3 4,5 ± 0,1 6,8 ± 0,3 5,3 ± 0,2 4,2 ± 0,5 7,4 ± 0,1 

C/N (% massa seca) 10,0 ± 1,0 9,9 ± 0,3 
16,4 ± 

0,2 
16,7 ± 

0,5 
15,6 ± 

0,7 
8,0 ± 0,3 8,7 ± 0,3 8,2 ±  0,2 8,2 ± 0,5 7,4 ± 0,4 9,3 ± 0,1 8,0 ± 0,5 8,6 ± 0,3 

Nota: RA n=4 (amostras compostas), inóculo n=2. 

Fonte: Autoria própria. 
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5.3.1.1 Análise cinética 

 

O modelo de Gompertz modificado (Equação 5) (HOBBS et al., 2018) e o 

modelo de função logística (Equação 6) (LIU et al., 2018) foram utilizados para 

identificar os parâmetros biocinéticos do estudo de digestão anaeróbia de 

resíduo alimentar em batelada. As equações dos modelos cinéticos são 

explicadas abaixo. 

 

Modelo de Gompertz modificado: 

                                         𝑦 = 𝑦𝑜 𝑥 exp {− 𝑒𝑥𝑝 [
𝜇𝑚.𝑒

𝑌0
   (𝜆 − 𝑡) + 1] }                       (5) 

 

Modelo de função logística: 

                                    𝑦 = 𝑦𝑜 {1 −  𝑒𝑥𝑝 [−
𝜇𝑚.(𝑡−𝜆)

𝑌0
   ] }                                       (6) 

 

 

Em que: 𝑦 representa o rendimento cumulativo de biometano 

experimental (mL/gSVadicionado) para um tempo de digestão 𝑡 (d); 𝑦𝑜  é o 

rendimento final de biometano (mL/gSVadicionado); 𝜇𝑚 é a taxa máxima de 

produção de biometano (mL.d-1)., 𝜆 é o tempo de atraso da fase (d); 𝑒 é exp(1) = 

2,7183. Os três parâmetros biocinéticos (𝑦𝑜, 𝜇𝑚 e λ) também foram calculados. 

Calculou-se o coeficiente de determinação (R2) e o erro quadrático médio 

(RMSE) para avaliar a solidez desses modelos (ZHAO et al., 2019). Os valores 

dos parâmetros acima foram estimados utilizando o software IBM SPSS 

Statistics 22.  
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 Investigação da estratégia de remoção de nitrogênio amoniacal do 

digestato líquido de reatores anaeróbios por meio da precipitação química 

de estruvita 

 

O digestato líquido dos reatores apresentou concentração de NAT de 

623,5 ± 45,3 mg/L (Tabela 6), o que indicou a necessidade de remoção de 

amônia do processo, já que concentrações de NAT abaixo de 220 mg/L são 

benéficas para o processo anaeróbio (SAHU et al., 2017).  

 

Tabela 6 - Características do Digestato líquido Utilizado na Precipitação de Estruvita para 
Remoção de Amônia 

Parâmetros N Digestato líquido 

Ph 10 7,9 ± 0,3 

ST (%) 6 0,6 ± 0,1 

SV (%) 6 0,3 ± 0,1 

SV/ST 6 0.5 ± 0.1 

DQO (g/L) 6 1,3 ± 0,4 

DQO solúvel (g/L) 6 0,4 ± 0,1 

NTK (mg/L) 6 700,1 ± 191 

NAT (mgN/L) 10 624,2 ± 45 

Alcalinidade total (gCaCO3/L) 10 3,1 ± 0,5 

Fósforo total (mgP/L) 6 25,1 ± 8,7 

Ortofosfato (P-PO4
3-) (mg/L) 6 24,6 ± 12,1 

SO4
2- (mgS/L) 2 216,1 ± 13,6 

Mg2+ (mg/L) 3 45,6  ± 0,4 

Ca2+ (mg/L) 3 87,8 ± 0,8 

 Fonte: Autoria própria. 

Após a obtenção das condições ideais de remoção de nitrogênio do 

digestato líquido pela precipitação química de estruvita, os reatores foram 

remontados e colocados novamente em operação. Para este estudo, quatro 

reatores em escala de bancada foram utilizados, cada um com um volume total 

de 22 litros e um volume útil de 18 litros (Figura 13). 

Os reatores, construídos em polipropileno (Figura 14), incluíam uma 

bomba peristáltica para a recirculação e pulverização do digestato líquido na 

parte superior. Cada reator possuía três saídas superiores: uma para a coleta de 
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biogás, outra para medições in situ de temperatura e pH, e uma terceira para a 

recirculação de digestato líquidos. Com fundos cônicos e filtros de brita (9,5 a 19 

mm) e malha de nylon (5 mm), os reatores foram projetados para uma separação 

eficaz das fases líquida e sólida. Incluíam também um tubo com torneira na base 

para facilitar a coleta de digestato líquido. 

 

Figura 13 - Esquema do reator utilizado no experimento  

Fonte: Autoria própria. 
 

Tabela 7 – Descrição dos componentes do reator 

Item Descrição 

1 Medidor de gás Microflow Bioprocess  

2 Direção do fluxo de biogás 

3 Direção do fluxo de digestato líquido recirculado para o interior do reator 

4 Fundo cônico e filtro de brita (9,5 a 19 mm) e malha de nylon (5 mm) 

5 Registro para saída do digestado líduido 

6 Bomba peristáltica para recirculação do digestato líquido 

7 
Torneira de polipropileno ¾ acoplada à mangueira de poliamida de diâmetro 

externo de 12 mm utilizada para coleta do digestato líquido 

8 Entrada para monitoramento in situ e alimentação do reator  

9 Entrada do digestato líquido recirculado 

Fonte: Autoria própria. 



69 
 

 

 

Figura 14 - Os reatores usados nos experimentos foram: R1 e R2 como controles; R3 e R4 
para os testes experimentais. 

Fonte: Autoria própria. 
 

 
Os experimentos foram realizados em duplicata, com R1 e R2 atuando 

como controles e R3 e R4 utilizados para os tratamentos. O biogás era 

monitorado diariamente utilizando um medidor de fluxo µFlow (Bioprocess, 

2016). A recirculação do digestato líquido foi regulada por um temporizador que 

ajustava a frequência e a taxa, operando por 5 minutos, oito vezes ao dia 

(Adaptado de QIAN et al., 2019).  

As medições in situ de pH e temperatura foram realizadas a cada quatro 

dias em todos os reatores. Semanalmente, o digestato líquido dos reatores R3 e 

R4 era coletado para o processo de volatilização e precipitação de estruvita, e o 

sobrenadante resultante do processo era recirculado ao sistema após ajuste do 

pH para valores próximos ao neutro (Figura 15). Além disso, o monitoramento 

do digestato líquido de todos os reatores, em termos de pH, alcalinidade total 

(AT), NH3, NAT era realizado quinzenalmente.  
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Figura 15 - Processo de precipitação de estruvita derivado do digestato líquido e posterior 
recirculação nos reatores R3 e R4. 

Fonte: Autoria própria. 

 

Os reatores operaram com carga orgânica volumétrica (COV) de  0,11 

gSV/L³.d, tempo de detenção hidráulica (TDH) de 45 dias, temperatura 

mesofílica (ambiente), em regime de batelada e com relação substrato/inóculo 

de 1gSV/gSV (ZHAO et al., 2019). A Tabela 8 apresenta as características do 

resíduo alimentar e inóculo utilizados nos experimentos com os reatores   

Tabela 8 - Caracterização físico-química do substrato e inóculo utilizado nos reatores. Média + 
Desvio Padrão 

Parâmetros Resíduo alimentar1  Inóculo 

pH 4,5 ± 0,6 7,4 ± 0,5 

ST (%) 12,7 ± 1,2 1,9 ± 0,2 

SV (%) 11,9 ± 1,2 1,3 ± 0,5 

SV/ST 0,94 ± 0,2 0,68 ± 0,2 

DQO (g/L) 143 ± 15 21,1 ± 10 

DQO solúvel (g/L) 43 ± 3 0,71 ± 0,2 

N-NH4
+(mg/L) 650 ± 15 784 ± 19 

Fósforo total (mg/L) 74,6 ± 20 70,8 ± 15 

Ortofosfato (P-PO4
3-) (mg/L) 19,7 ± 12 31,9 ± 15 

Sulfato (mgS/L) 779 ± 20 N.D. 

C (% massa seca) 34,0 ± 2,0 28,8 ± 1,5 
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N (% massa seca) 3,5 ± 1,2 3,3 ± 0,8 

H (% massa seca) 4,9 ± 0,1 4,5 ± 0,5 

C/N (% massa seca) 10,0 ± 0,5 9,1 ± 0,3 

Mg2+ (mg/L) N.D. 87,8  ± 0,8 

Ca2+ (mg/L) N.D. 197,6 ± 7,5 

Fonte: Autoria própria. N.D. = Não disponível 

 

5.4.1.1 Estimativa de produção de energia elétrica 
 

Nessa avaliação, não se levou em consideração o gasto energético 

utilizado na etapa de trituração do resíduo alimentar. A produção de energia 

elétrica do sistema de biogás foi determinada pela Equação (7) (BANKS, 2009):  

 

                                           𝐸𝑏𝑖𝑜 = 𝑉𝐶𝐻4 𝑥 𝐸 𝑥
𝑁𝑒𝑙

100
                                                           (7) 

 

Em que: 𝐸𝑏𝑖𝑜= energia elétrica por tonelada de resíduo alimentar 

(Kwh/tRA);  𝑉𝐶𝐻4 =O volume de produção de CH₄ puro (m3/tRA); 𝐸 = Constante 

de energia do CH₄ (10 kWh/m3);  𝑁𝑒𝑙 = Eficiência elétrica do motor a biogás 

(40%). Considerou-se a porcentagem de CH4 no biogás igual a 56,6%  (JUN et 

al., 2021).  

 

5.4.2  Métodos analíticos 

 

O Quadro 3 apresenta o tipo de análise, o objetivo e os parâmetros analisados 

em cada matriz.  
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Quadro 3 – Análises realizadas nas matrizes utilizadas no presente estudo. 

Tipo de Análise Objetivo Parâmetros Analisados 

Análises Físico-
Químicas 

Caracterizar resíduos e digestatos 
em relação aos parâmetros físico-
químicos. 

- DQO Total e Filtrada 
- Sólidos Totais (ST) e 
Sólidos Voláteis (SV) 
- Fósforo Total e Ortofosfato 
- NTK e NH3 
- Alcalinidade e pH 

Análise de Absorção 
Atômica 

Identificar a concentração de 
elementos específicos no digestato e 
digestato líquido. 

- Concentração de Magnésio 
(Mg) 
- Concentração de Cálcio 
(Ca) 

Análise Elementar 
Determinar a composição elementar 
de resíduos, digestato e precipitado. 

- Elementos: Carbono (C), 
Hidrogênio (H), Nitrogênio 
(N), Enxofre (S) 

DRX (Difração de 
Raios X) 

Identificar cristais formados após o 
processo de precipitação de estruvita 
do inóculo. 

- Estrutura cristalina dos 
precipitados 

RMN (Ressonância 
Magnética Nuclear) 

Identificar as formas de fósforo 
presentes no precipitado, 
proporcionando detalhes estruturais. 

- Formas químicas do fósforo 
no precipitado 

Fonte: Autoria própria. 

A caracterização físico-química do resíduo alimentar, digestato, digestato 

líquido e precipitado envolveu a avaliação de parâmetros como pH (4500- H B+), 

Temperatura (2550 B ), Alcalinidade total (2320 B), DQO total e solúvel (5220D), 

Nitrogênio Total Kjeldahl (NTK) (4500-Norg B), nitrogênio amoniacal (N-NH3) 

(4500-NH3 C), fósforo total (P) (4500-P; E), ortofosfato (P-PO4
3−) (4500-P; E), 

Sólidos Totais (ST), Sólidos Voláteis (SV) (2540B; 2540E), Sulfato (4500 SO4
2- 

E)  de acordo com as normas Standard Methods  (APHA, 2012). Análises 

elementares para carbono (C), nitrogênio (N) e hidrogênio (H) foram conduzidas 

utilizando o Analisador Elementar Thermo Scientific Flash Smart. O cálculo do 

conteúdo de oxigênio, expresso em porcentagem dos Sólidos Totais (ST), foi 

obtido através da determinação da fração remanescente, derivada da subtração 

dos percentuais agregados de carbono (C), hidrogênio (H), nitrogênio (N) e 

cinzas, de um total de 100%.  

As análises de cálcio (Ca) e magnésio (Mg) do digestato líquido e inóculos 

foram realizadas pelo método EPA 3015A em que um volume de 20 mL de 

amostra foi pipetado em tubos de teflon, aos quais foram adicionados 2,5 mL de 

HNO3 concentrado e sub-destilado. Os frascos com a mistura foram submetidos 

ao programa de aquecimento abaixo, utilizando o micro-ondas (MW-GO Anton 

Paar,Áustria).  
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No programa de aquecimento do micro-ondas utilizou-se rampa (10 min), 

Temperatura de 170ºC com tempo de permanência de 10 minutos. Após a 

decomposição, as amostras foram filtradas com papel de filtro Whatman 41, 

transferida para um tubo tipo de polipropileno e o volume aferido para 50,0 mL.  

A espectrometria de emissão ótica com plasma (Optima 7000DV, Perkin Elmer, 

USA) indutivamente acoplado foi utilizada para determinar os elementos A 

calibração do método foi realizada por padronização externa em meio de ácido 

nítrico 2% v/v (MU et al., 2020).  

A fração relativa de nitrogênio amoniacal livre (NH3) em relação à 

concentração total de nitrogênio amoniacal total (NAT) está relacionada ao pH e 

à temperatura da solução, conforme mostrado na Equação 8 (JIANG et al., 

2019): 

                               𝑁𝐻3   = 𝑁𝐴𝑇 ∗ (1 +
10−1

10
−(0.09018+

2729
𝑇(𝐾)

) −1                                      (8) 

   

Em que: NH3 = concentração de nitrogênio amoniacal livre (mg/L) NAT = 

concentração total de nitrogênio amoniacal (mg/L) T (K) = temperatura (Kelvin).  

 

 

5.4.3 Análise estatística 

 

Os dados foram analisados utilizando o software R, versão 4.2.0. 

Inicialmente, aplicaram-se testes para avaliar a normalidade (Teste de Shapiro-

Wilk) e a homogeneidade das variâncias (Teste de Levene) das variáveis, a fim 

de determinar os testes estatísticos mais adequados.  

  Nos experimentos de atividade metabólica anaeróbia, para as variáveis 

que não seguiram uma distribuição normal, utilizou-se o teste de Kruskal-Wallis 

para comparar as medidas de tendência central. O objetivo principal da análise 

foi investigar a significância estatística do impacto do aumento da relação C/N 

sobre o incremento da produção de biometano (mLCH4.gSV-1).  
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Adicionalmente, realizou-se uma análise de correlação pelo teste de 

Pearson para explorar as relações entre as variáveis produção de biometano, 

relação C/N, pH, NAT, NH3 e alcalinidade total. Posteriormente, ajustou-se um 

modelo de regressão linear múltipla, tomando a produção de biometano como 

variável dependente e o pH, NH3, NAT e a alcalinidade total como variáveis 

independentes. A significância dos coeficientes estimados no modelo foi 

avaliada através do teste t, com todos os testes estatísticos sendo realizados ao 

nível de significância de 5%.  

Os dados obtidos dos experimentos realizados nos reatores que 

apresentaram distribuição normal, o teste t-Student foi empregado para 

comparar as médias entre os grupos. Já para as variáveis que não exibiram 

normalidade, recorreu-se ao teste de Teste de Wilcoxon, O objetivo principal da 

análise foi investigar a significância estatística do impacto da remoção de N do 

digestato líquido sobre o incremento da produção de biogás.  
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6 Resultados e Discussão 
 

 

 Características dos resíduos alimentares ao longo do tempo 
 

Os dados mostram variações sazonais nas variáveis analisadas (Tabela 

9). O pH apresentou valores na faixa ácida entre 5,1 a 6,0 e estabilidade relativa 

com coeficientes de variação (CV) entre 5,4% e 9,3%, indicando pouca flutuação 

ao longo do ano. Os valores obtidos na faixa ácida são comuns no resíduo 

alimentar, o que pode provocar inibições pela rápida acidificação dos 

reatores/digestores (FISGATIVA; TREMIER; DABERT, 2016). 

 A concentração de sólidos totais (ST) e sólidos voláteis (SV) variaram 

entre 19,9% a 25,1% e 17,1% a 21,4%, respectivamente Concentrações 

semelhantes à estas de ST entre 19,5 a 38,5% e SV entre 18,8 a 21,1 foram 

reportados na literatura para RA (PAVI et al., 2017; XU; SELVAM; WONG, 2014; 

ZHANG et al., 2017). As variações ao longo do tempo desses parâmetros foram 

moderadas, com CVs de 15,2% a 21,9% para ST e 9,2% a 20,2% para SV. 

Adicionalmente, estudos mostram altas concentrações de SV/ST (0,84 a 

0,98) (PARRA-OROBIO et al., 2018; ZHANG et al., 2019; ZHAO et al., 2019), 

corroborando  os resultados desta pesquisa, na qual obteve-se razão SV/ST 

entre 0,8 a 0,9 durante as quatro estações e baixo CV (2,3% a 9,5%). Os dados 

sugerem uma proporção constante de sólidos voláteis em relação aos sólidos 

totais ao longo do tempo. Já a DQO total variou entre 234 a 284 g/kg entre as 

estações, com coeficiente de variação relativamente baixo entre as estações 

variando em 12,9 a 29,1%.  

Em termos de nutrientes, o nitrogênio amoniacal (N-NH3) apresentou 

valores na faixa de 391 a 589 mg/kg. Na literatura esse parâmetro parece variar 

bastante com concentrações citadas entre 51 a 900 mg/kg (CAPSON-TOJO et 

al., 2017; NGUYEN et al., 2017). Observou-se alto CV no inverno (55,9%), 

sugerindo grande variabilidade nesta estação. A concentração de carbono (C) 

variou em 41,6% a 45,6% e a concentração de nitrogênio (N) foi de 2,8% a 4,5%. 

Os valores para C estão dentro dos valores reportados (41,3% a 49,9%), sendo 

que os valores de N observados neste estudo se encontram um pouco acima de 
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valores observados na literatura (1,1% a 3,3%) (DEEPANRAJ; 

SIVASUBRAMANIAN; JAYARAJ, 2017; FISGATIVA; TREMIER; DABERT, 2016; 

LI et al., 2018; LIU et al., 2018). A relação C/N variou entre 10,1 a 14,9, 

apresentando valores um pouco abaixo da faixa relatada na literatura de 11,35 

a 18,5 (FISGATIVA; TREMIER; DABERT, 2016; KAINTHOLA; KALAMDHAD; 

GOUD, 2020). Nesse sentido, os dados sugerem a necessidade de equilíbrio 

dos nutrientes, tendo em vista que a faixa ideal para a digestão anaeróbia é 

considerada de 25 a 35 (BRAGUGLIA et al., 2018; DEEPANRAJ et al., 2020; 

ZHANG et al., 2007). O fósforo total variou em 17,2 a 34,4 mg/kg. 

Por fim, a umidade apresentou um CV relativamente baixo, variando de 

4,5% a 19,6%, com a maior variação registrada na primavera. Por outro lado, a 

massa específica dos resíduos tem um CV que varia de 0,4% a 10,3%, com 

maior variação observada no outono. 
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Tabela 9 – Caracterização físico-química do resíduo alimentar pré e pós consumo após trituração coletado no restaurante universitário da UFES – Campus 
Goiabeiras nas quatro estações do ano (2022-2023). N = 4 (3 amostras simples e 1 amostra composta) para cada estação. 

Variáveis 

Estação do ano 

Primavera Verão Outono Inverno 

Média + DP CV (%) Média + DP CV (%) Média + DP CV (%) Média + DP CV (%) 

pH 6,0 ± 0,3 5,4% 5,5 ± 0,4 7,9% 5,1 ± 0,5 9,3% 5,5 ± 0,3 5,5% 

ST(%) 25,1  ± 3,8 15,2% 23,1 ± 5,1 21,9% 19,9 ± 3,6 18,2% 22,9 ± 3,5 15,2% 

SV (%) 21,4 ± 2,0 9,2% 19,1 ± 3,8 20,2% 17,5 ± 3,0 17,2% 19,5 ± 2,6 13,2% 

SV/ST 0,9 ± 0,1 8,1% 0,8 ± 0,02 2,3% 0,9 ±  0,1 9,5% 0,9 ± 0,02 2,6% 

DQO (g/kg) 284 ± 23 29,1% 267 ± 52 20,2% 234 ± 40 17,3% 260 ± 34 12,9% 

N-NH3(mg/kg) 420 ± 175 8,2% 405 ± 60 14,8% 391 ± 61 15,7% 589 ± 329 55,9% 

P (mg/kg) 17,2 ± 8,0 41,6% 25,8 ± 4,7 18,4% 34,4 ± 1,8 5,1% 28,4 ± 4,7 16,5% 

C (%) 41,6 ± 6,8 46,7% 45,6 ± 1,6 3,6% 42,7 ± 3,0 7,0% 43,9 ± 1,3 2,9% 

N (%) 2,8 ± 0,7 4,3% 4,5 ± 1,2 26,6% 3,9 ± 0,9 23,8% 4,4 ± 1,2 27,5% 

C/N (%) 14,9 ± 3,1 23,6% 10,1 ± 3,3 31,0% 11,3 ± 1,9  16,8% 11,0 ± 2,5 22,9% 

Umidade (%) 75,1 ± 3,8 19,6% 76,9 ± 5,1 6,6% 80,1 ± 3,6 4,5% 77,1 ± 3,5 4,5% 

Massa específica (kg/m³) 1067 ± 12,1 5,1% 1057 ± 4,5 0,4% 1006,7 ± 104,1 10,3% 1045 ± 34,5 3,3% 

Fonte: Autoria própria. 
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 Remoção de nitrogênio por volatilização/precipitação de estruvita 

 

1.1.1 Digestato 
 

Constatou-se no sobrenadante do digestato remoções de até 30,4% de 

NAT em pH 9,5 e 47,7% de P-PO₄³⁻ em pH 8,3, ambos na relação molar de 

Mg:PO₄³⁻ de 3:1 (Tabela 10). Contudo, na proporção 1:1 e pH 8,7, o 

sobrenadante do digestato teve o maior aumento da relação C/N, de 9,9 para 

16,7 (68,7%), sendo esta a condição adequada em termos de aumento da 

relação carbono/nitrogênio. Nos demais tratamentos, o aumento da relação C/N 

do sobrenadante do digestato flutuou entre 2,5% a 25,7%, variando a relação 

C/N final entre 8,0 e 9,3.  

Observou-se que, com maior dosagem na relação molar de Mg:PO₄³⁻ de 

3:1, houve elevação dos níveis de alcalinidade para entre 5800 e 6800 

mgCaCO₃/L no sobrenadante. Adicionalmente, o pH final do sobrenadante 

variou entre 9,3 a 9,6 (Tabela 10), o que é atribuído à adição de MgO, que, ao 

reagir com a água em solução, forma hidróxido de magnésio Mg(OH)₂ 

(CHIMENOS et al., 2003). 
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Tabela 10 - Comparação dos parâmetros do digestato (inóculo) antes e depois da precipitação da estruvita. Média + Desvio Padrão (n=2). 

Tratamento 

NAT (mg/L) 
Eficiência 

de 

remoção 

de N (%) 

C/N P-PO4
3-(mg/L) 

Eficiência 

de remoção 

de P-PO4
3  

(%) 

Alcalinidade Total  (mgCaCO3/L) pH 

Início  Fim Início Fim Aumento (%) Início Fim Início  Fim Início Fim 

pH 8,3 [Mg:PO4
3-1:1] 784,0 ± 19 700,0 ± 15 10,7 ± 0,35 9,9 ± 0,3 16,4 ± 0,2 65,7 ± 2,14 31,9 ± 15 33,9 ± 3  - 6,3 ± 3,01 3400 ± 273 3800 ± 220 7,4 ± 0,5 9,3 ± 0,3 

pH 8,7 [Mg:PO4
3-1:1] 784,0 ± 19 694,4 ± 12 11,4 ±  0,34 9,9 ± 0,3 16,7 ± 0,5 68,7 ± 2,93 31,9 ± 15 35,7 ± 2  - 12,0 ± 5,65 3400 ± 273 3700 ± 234 7,4 ± 0,5 9,4 ± 0,4 

pH 9,5 [Mg:PO4
3-1:1] 784,0 ± 19 660,8 ± 13 15,7 ± 0,49 9,9 ± 0,3 15,6 ± 0,7 57,6 ± 3,12 31,9 ± 15 25,5 ± 1 20,1 ± 9,45 3400 ± 273 2400 ± 254 7,4 ± 0,5 9,4 ± 0,2 

pH 8,3 [Mg:PO4
3-2:1] 319,2 ± 10 291,2 ± 11 8,8 ±  0,43 8,0 ± 0,3 8,7 ± 0,3 8,7  ± 0,45 32,1 ± 2 25,9 ± 3 19,3 ± 2,17 2900 ± 220 2500 ± 270 8,7 ± 0,2 9,3 ± 0,2 

pH 8,7 [Mg:PO4
3-2:1] 319,2 ± 10 308,0 ± 13 3,5 ± 0,18 8,0 ± 0,3 8,2 ±  0,2 2,5 ± 0,11 32,1 ± 2 26,4 ± 2 17,8 ± 1,56 2900 ± 220 2100 ± 219 8,7 ± 0,2 9,4 ± 0,2 

pH 9,5 [Mg:PO4
3-2:1] 319,2 ± 10 313,6 ± 20 1,8 ±  0,12 8,0 ± 0,3 8,2 ± 0,5 2,5 ± 0,18 32,1 ± 2 25,7 ± 1 19,9 ±1,39 2900 ± 220 3800 ± 210 8,7 ± 0,2 9,6 ± 0,3 

pH 8,3 [Mg:PO4
3-3:1] 820,4 ± 25 638,4 ± 15 22,2 ± 0,85 7,4 ± 0,4 9,3 ± 0,1 25,7 ± 1,42 26,4 ± 6 13,8 ± 7 47,7 ± 16,67 6400 ± 340 6800 ± 215 7,3 ± 0,3 9,3 ± 0,2 

pH 8,7 [Mg:PO4
3-3:1] 820,4 ± 25 744,8 ± 12 9,2  ± 0,32 7,4 ± 0,4 8,0 ± 0,5 8,1 ± 0,67 26,4 ± 6 23,6 ± 2 10,6 ± 2,54 6400 ± 340 5800 ± 312 7,3 ± 0,3 9,4 ± 0,3 

pH 9,5 [Mg:PO4
3-3:1] 820,4 ± 25 571,2 ± 13 30,4  ± 1,16 7,4 ± 0,4 8,6 ± 0,3 16,2 ±  1,04 26,4 ± 6 17,6 ± 5 33,3 ± 9,86 6400 ± 340 6300 ±  329 7,3 ± 0,3 9,6 ± 0,1 

Fonte: Autoria própria. 
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1.1.2 Digestato líquido 
 

No sobrenadante do digestato líquido, a maior remoção de nitrogênio 

ocorreu com pH de 9,5 e Mg:PO4
3- de 1:1. Essa condição resultou em uma 

remoção de NAT e amônia livre (NH3) de 45,5% e 65,5%, respectivamente 

(Figura 16), atingindo as menores concentrações finais de NAT (340 mgN/L) e 

NH3 (5,4 mgN/L) no sobrenadante em comparação com os outros tratamentos 

avaliados (Tabela 11). Portanto, esses foram os parâmetros de pH e relação 

molar escolhidos para remoção de nitrogênio do digestato líquido para posterior 

recirculação nos reatores.  

 

Tabela 11 - Caracterização do sobrenadante após processo de precipitação de digestato 
líquido e estruvita. Média + desvio padrão. N=2 

Tratamento pH final 
pH  

ajustado 
AT (mgCaCO3/L) NAT (mgN/L) NH3

1 (mgN/L) 

pH 9,5 

 [Mg:PO4
3- 1:1) 

9,7 ± 0,1 7,3 ± 0,1 2500,0 ± 102 340,0 ± 12 5,4 ± 0,2 

pH 9,5  

[Mg:PO4
3- 2:1) 

9,8 ± 0,1 7,3 ± 0,1 2600,0 ± 134 431,2 ± 22 6,8 ± 0,4 

pH 9,5 

 [Mg:PO4
3- 3:1) 

9,8 ± 0,2 7,3 ± 0,2 2800,0 ± 156 408,8 ± 31 6,4 ± 0,5 

pH 8,7  

[Mg:PO4
3- 1:1) 

9,3 ± 0,1 7,3 ± 0,1 2500,0 ± 162 487,2 ± 12 7,7 ±0,2 

pH 8,7  

[Mg:PO4
3- 2:1) 

9,3 ± 0,1 7,3 ± 0,1 2500,0 ± 163 430,0 ± 23 7,7 ± 0,4 

pH 8,7  

[Mg:PO4
3- 3:1) 

9,7 ±0,2 7,3 ±0,2 3300,0 ± 123 410,0 ± 12 6,5 ± 0,2 

pH 8,3 

 [Mg:PO4
3- 1:1) 

9,2 ±0,1 7,3 ± 0,1 2500,0 ± 127 442,4 ± 13 7,0 ± 0,2 

pH 8,3  

[Mg:PO4
3- 2:1) 

9,3 ± 0,1 7,3 ± 0,1 3500,0 ± 231 487,2 ± 16 7,7 ± 0,3 

pH 8,3 

 [Mg:PO4
3- 3:1) 

9,7 ± 0,1 7,3 ± 0,1 4100,0 ±  245 501,0 ± 23 8,7 ± 0,4 

1 = Valores de NH3 calculados após neutralização do pH e temperatura ambiente de 30ºC 
Fonte: Autoria própria. 

 

Resultados semelhantes em relação ao pH ótimo de 9,5 na remoção de 

nitrogênio foram reportados em outros estudos. Arellano-Yasaca; Chu; 

Petracchini (2024), também alcançaram maior remoção de NAT (79%) na 
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precipitação de estruvita do digestato líquido da digestão de RA no pH 9,5, porém 

com relação molar superior (Mg:PO4
3- de 4:1). Luo et al. (2019) obtiveram 

remoção de NH3 de até 50,3% ao precipitar estruvita do digestato líquido suíno 

com pH ótimo de 9,5. A relação molar ótima pode variar de acordo com diferentes 

fontes e características de digeridos e digestato líquidos, bem como a presença 

de íons (NAGARAJAN et al., 2023). Nesse sentido, diferentes valores ótimos 

podem ser obtidos para cada tipo de efluente.  

 

 

Figura 16 - Eficiência de remoção de NH3, NAT e fosfato total do sobrenadante de digestato 
líquido após precipitação de estruvita. 

Fonte: Autoria própria. 

 

Os experimentos com pH de 9,5 alcançaram valores finais de pH no 

sobrenadante superiores aos demais (Tabela 11). Observou-se que o pH final 

dos experimentos excedeu 9,0. Portanto, antes de iniciar a recirculação do 

digestato líquido nos reatores de tratamento, ajustou-se o pH do digestato líquido 

próximo à neutralidade com a adição de H2SO4 5N, tendo em vista que valores 
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acima de 9 no digestato líquido poderiam inibir a atividade metanogênica nos 

reatores (ASSIS; GONÇALVES, 2022). Como já era esperado, a alcalinidade 

apresentou valores mais elevados nas proporções de Mg:PO4
3- de 3:1. Tanto o 

pH elevado quanto a alcalinidade ao final do processo podem ser atribuídos à 

adição de MgO, que é conhecido por elevar o pH através da neutralização de 

ácidos e por sua elevada alcalinidade (CHIMENOS et al., 2003; HERMASSI et 

al., 2018).   

 

1.2 Caracterização do Precipitado 
 

1.2.1 Digestato 
 

A técnica de Difração de Raios X (DRX) indicou a presença de vários 

compostos químicos no precipitado do digestato, contudo não foi identificado 

MgNH4PO4·6H2O. Foram identificados compostos contendo nitrogênio e fósforo, 

dentre outros contendo Mg e Ca, sendo eles: Ca4P8O8C152H152, C4O12H12, SiO2, 

Mg(NO3)2, CaCO3 e Mg(OH)2 nas relações molares Mg:PO4
3- de 1:1 e 2:1 (Figura 

17 a – b). Na relação molar 3:1, compostos adicionais como Si2P4O15 e 

K6P6O183H2O, KNO2 e MgCO3(H2O)3 foram formados (Figura 17 c).  A análise 

elementar mostrou concentrações de N no precipitado variando entre 3,8 % a 

5,0% em massa seca, sendo que o tratamento com pH 8,7 e relação Mg:PO4
3-

1:1 foi o que obteve maior concentração de N no precipitado (5%). Como citado 

anteriormente, esse também foi o tratamento que obteve maior aumento da 

relação C/N. 

Esses achados indicam que a remoção de nitrogênio pode ter ocorrido 

pela precipitação de compostos nitrogenados e por volatilização da amônia, que 

é favorecida em condições alcalinas (GHOSH; LOBANOV; LO, 2019). A 

presença de muitos compostos com Ca é consequência da alta concentração de 

íons de cálcio no digestato. Esse fato impacta bruscamente a precipitação de 

estruvita (KOUTSOUKOS; KOFINA; KLEPETSANIS, 2003). Isso ocorre porque 

os íons de cálcio competem com o magnésio pelos íons precursores da estruvita, 

o que pode inibir sua formação (MARTÍN-HERNÁNDEZ; MARTÍN; RUIZ-

MERCADO, 2019). De fato, o digestato apresentou concentração elevada de Ca 
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(197 mg/L ± 7,5), sugerindo que a presença desse íon pode ter interferido 

negativamente na precipitação química de estruvita.  
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Figura 17 - Caracterização de materiais precipitados: análise por Difração de Pó de Raios X 
(DRX) de amostras do digestato. 

Fonte: Autoria própria.  
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1.2.2 Digestato líquido 
 

Durante a precipitação química do digestato líquido, destacou-se que, no 

experimento com pH 9,5, houve maior remoção de amônia. Essa condição 

proporcionou uma observação detalhada das características dos compostos 

gerados. Semelhante ao precipitado do digestato, as análises identificaram a 

presença de diversos compostos de magnésio e cálcio, incluindo hidrato de 

carbonato de magnésio (MgCO3·H2O), carbonato duplo de magnésio e cálcio 

(Mg0,064Ca0,936CO3), carbonato de cálcio (CaCO3), hidróxido de magnésio 

(Mg(OH)2) e o Carbonato de magnésio hidroxilado octahidratado 

(Mg5(CO3)4(OH)2·8H2O) (Figura 18).  

 

Figura 18 - Caracterização de materiais precipitados: análise por Difração de Pó de Raios X 

(DRX) de amostras em pH 9,5 com relações molares Mg:PO₄³⁻ de 1:1, 2:1 e 3:1 

Fonte: Autoria própria. 

 

Na análise de espectroscopia de ressonância magnética nuclear (RMN) 

(Figura 19), o sinal observado com um pico em torno de -2 ppm indica a possível 
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presença de ortofosfatos e pirofosfatos, fósforo inorgânico ligado ao magnésio e 

formas orgânicas de fósforo (SANTORO, 2023). Isso sugere que a remoção de 

ortofosfato no sobrenadante do digestato líquido pode ter ocorrido devido à 

precipitação desse elemento. 

 

 

Figura 19 – Análise de espectroscopia de ressonância magnética (RMN) para identificação de 
formas de fósforo presentes no precipitado do digestato líquido – pH 9,5 e relação molar Mg:PO4

3. 

Fonte: Autoria própria. 

 

Não foi identificado a presença de MgNH4PO4·6H2O no precipitado, 

contudo, a análise elementar no tratamento de pH 9,5 e relação molar Mg:PO4
3-

1:1 indicou a concentração de 3,03% de nitrogênio, confirmando que parte do 

nitrogênio foi precipitado. Embora MgNH4PO4·6H2O seja a fase sólida 

predominante, outros hidratos também podem se formar, e sua formação pode 

ser influenciada por fatores como pH e presença de íons interferentes, 

especialmente cálcio (HAO et al., 2013; TUNAY et al., 1997). 

 Em pH mais elevado, a amônia livre tende a aumentar, podendo 

volatilizar-se, enquanto o amônio pode precipitar como estruvita ou outros 

minerais em conjunto com o magnésio (GHOSH; LOBANOV; LO, 2019). Nesse 

sentido, os dados sugerem que a remoção de NAT no digestato líquido, assim 

como no digestato, ocorreu por volatilização e precipitação de compostos 

nitrogenados. 
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 O Ca2+ é o principal íon que impacta severamente a precipitação de 

estruvita (KOUTSOUKOS; KOFINA; KLEPETSANIS, 2003). A existência de Ca2+ 

associado a pH mais elevados contribui para formação de outros compostos 

(HAO et al., 2008). Os dados sugerem que a presença elevada de Ca2+ no 

digestato líquido levou à formação predominante de compostos de cálcio, em 

detrimento da estruvita nas precipitações. Resultado semelhante foi relatado por 

Hao et al., (2008), que elevaram o pH de águas residuárias com Ca2+  acima de 

8 e identificaram ser desafiador precipitar estruvita pura devido a interferência do 

cálcio (HAO et al., 2008).  

Existe uma limitada quantidade de estudos na literatura dedicados à 

precipitação química de estruvita a partir do digestato líquido resultante da 

digestão anaeróbia de resíduos alimentares. (ARELLANO-YASACA; CHU; 

PETRACCHINI, 2024). Recentemente, Arellano-Yasaca; Chu; Petracchini 

(2024) conseguiram precipitar estruvita utilizando o digestato líquido proveniente 

da digestão anaeróbia de resíduos alimentares. No entanto, diferentemente dos 

resultados deste estudo, eles observaram uma baixa concentração de íons Ca2+ 

no digestato líquido que utilizaram (29 ± 5 mg/L), com uma relação Ca:Mg inferior 

a 0,2. Segundo os autores, essa condição não teria uma influência expresiva na 

precipitação da estruvita. Contudo, a alta concentração de Ca presente no 

digestato líquido deste estudo (87,8 ± 0,8 mg/L), proporcionou uma relação 

Ca:Mg = 1,168. Uma razão molar Ca:Mg maior que 0,5 influencia a formação de 

estruvita, e uma razão maior que 1,0 pode impedir a formação deste mineral 

(RYU et al., 2014). 

Embora a remoção de NAT no digestato líquido neste estudo vise diminuir 

a toxicidade por amônia na digestão anaeróbia e aperfeiçoar o processo, os 

resultados indicam que as altas concentrações de íons interferentes no digestato 

líquido, especialmente cálcio, apresentaram desafios para a precipitação de 

estruvita. Portanto, é fundamental abordar a presença e o impacto de íons 

solúveis coexistentes, que podem afetar os processos elementares de 

precipitação, essenciais para a formação de estruvita (ZHANG; JIANG; DENG, 

2017). Assim, se o objetivo for precipitar e recuperar estruvita, torna-se 

imprescindível remover íons interferentes do conteúdo, principalmente de cálcio, 

por meio de pré-tratamentos  (GUAN et al., 2023). 
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 Testes de atividade metabólica anaeróbia 

 

O tratamento que obteve maior rendimento de biometano foi com pH 8,7 e 

relação molar Mg:PO₄³⁻ 1:1 (466,5 mLCH4/gSV) (Tabela 12), o que corresponde 

a um aumento de 74% em relação ao controle (268,5 mLCH4/gSV). A 

biodegradabilidade atingiu 94% em relação a produção teórica de biometano 

para esse substrato (496 mLCH4/gSV). Adicionalmente, o tratamento com pH 8,3 

e relação molar Mg:PO₄³⁻ 1:1 também resultou em aumento acentuado (68%) 

no rendimento de biometano, atingindo 449,9 mLCH4/gSV. Isso pode ser 

atribuído ao incremento da relação C/N do inóculo (sobrenadante do digestato) 

e, consequentemente, da mistura, cuja C/N aumentou de11,0 (controle) para 

14,3 e 14,4 nos tratamentos com pH 8,3 e 8,7, respectivamente (Tabela 12). 

Além disso, Romero-Güiza et al., (2016) citam que a adição de magnésio pode 

impactar a eficiência da digestão anaeróbia, sendo que, em alguns casos, o 

magnésio pode melhorar a atividade das bactérias metanogênicas (ROMERO-

GÜIZA et al., 2016).  

Um estudo semelhante que buscou equilibrar a relação C/N da mistura, foi 

conduzido por Kainthola; Kalamdhad; Goud (2020) que realizaram a codigestão 

de resíduos alimentares (RA) com palha de arroz, alcançando uma relação C/N 

de 30. Isso resultou em um aumento de 71,09% na produção de metano em 

comparação com a monodigestão, com um rendimento de 294,17 mL/gSV. No 

entanto, esse rendimento foi inferior ao encontrado neste estudo, que alcançou 

496 mLCH₄/gSV na melhor condição. 

Observou-se diferença estatisticamente significativa nos valores da relação 

C/N entre os experimentos (p = 0,029). O aumento na relação C/N correlaciona-

se com incrementos na produção de biometano de forma significativa (p = 0,001). 

Embora diversos estudos indiquem que a razão ideal de carbono para nitrogênio 

(C/N) situa-se entre 20 e 30 para a produção eficaz de biometano, existem 

pesquisas que demonstraram um rendimento ótimo, ou seja, bem próximo da 

produção teórica de biometano com uma relação C/N variando entre 15,0 e 15,8, 

valores estes que são próximos aos encontrados no presente estudo (SIDDIQUI; 

HORAN; SALTER, 2011a; ZHANG et al., 2013).
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Tabela 12 - Razão Mistura C/N, Produção cumulativa de biometano (mLCH4.gSV−1), biodegradabilidade do substrato (%), aumento (%), remoção de SV e 
DQO, SV/ST e hidrólise (razão DQO solúvel/DQO total). 

Detalhes C/N1 
CH4  

(mL/gSV) 
Biodegradabilidade  

anaeróbia (%) 

 
Aumento de 

CH4 
(mL/gSV) 

(%) 

Remoção de 
SV (%) 

Remoção de 
ST (%) 

SV/ST 
Remoção de 

DQO total (%) 

Hidrólise 
DQOs/DQOt 

(%) 

Controle 11,0 268,5 54% _ 27,2 15% 69% 44,2 6,7 

 pH 8,3   [Mg:PO4
3-1:1] 14,3 449,9 91% 68% 38,0 52% 59% 20,4 6,3 

 pH 8,7   [Mg:PO4
3-1:1] 14,4 466,5 94% 74% 40,0 56% 62% 43,8 4,9 

 pH 9,5   [Mg:PO4
3-1:1] 13,1 214,7 43% -20% 11,0 9% 65% 40,6 4,0 

 pH 8,3   [Mg:PO4
3-2:1] 9,1 252,1 51% -6% 28,9 30% 64% 55,9 3,0 

 pH 8,7   [Mg:PO4
3-2:1] 8,8 293,2 59% 9% 33,6 38% 63% 62,2 4,5 

 pH 9,5   [Mg:PO4
3-2:1] 8,7 241,5 49% -10% 27,9 26% 62% 57,5 3,2 

 pH 8,3  [Mg:PO4
3-3:1] 9,5 245,9 50% -8% 49,8 74% 58% 67,6 16,0 

 pH 8,7  [Mg:PO4
3-3:1] 8,7 271,4 55% 1% 40,1 46% 59% 72,8 10,6 

 pH 9,5  [Mg:PO4
3-3:1] 8,9 262,5 53% -2% 59,8 62% 44% 86,5 8,3 

Fonte: Autoria própria;  1Referente à mistura inóculo + RA. 
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Nos tratamentos com pH de 8,3 e 9,5 a produção de biometano em relação 

ao controle variou de -2% a -10%. O tratamento com pH de 9,5 e relação molar 

de Mg:PO₄³⁻ de 2:1 registrou a maior redução, com uma produção de 241,5 

mLCH4/gSV. As proporções molares de Mg:PO₄³⁻ 2:1 e 3:1, de forma geral, 

resultaram em menores quantidades de biometano. Apesar do Mg2+ contribuir 

para a atividade metanogênica em alguns casos, foi relatado que concentrações 

acima de 750 mg Mg2+/L podem começar a inibir o processo (ROMERO-GÜIZA 

et al., 2016). Dutta et al. (2014) estudaram o impacto do Mg²⁺ na inositol 

monofosfatase e relataram que, em concentrações abaixo de 243 mg/L, o Mg²⁺ 

atua como ativador, enquanto em concentrações acima de 243 mg/L, o Mg²⁺ age 

como inibidor não competitivo. A inibição em altas concentrações foi atribuída à 

formação de um complexo inibitório ligado ao Mg²⁺ (DUTTA et al., 2014).  

Por outro lado, o tratamento com pH 9,5 e relação molar de Mg:PO₄³⁻ de 

3:1 foi notável na remoção de substâncias orgânicas, alcançando 86,5% de 

remoção de DQO e 59,8% de remoção de SV. Além disso, houve redução da 

relação SV/ST para 44%, o que indica estabilização da matéria orgânica.  

A hidrólise na digestão anaeróbia pode ser medida pela quantidade de 

DQO solúvel liberada no processo (CHAKRABORTY; VENKATA MOHAN, 

2018a; MA; GU; LIU, 2018).  Apesar da elevada hidrólise, representada pela 

relação razão DQOs/DQOt (Tabela 12)  ao final do tratamento com pH de 8,3 e 

e 8,7 (Mg:PO₄³⁻ de 3:1), isso não se converteu em um aumento proporcional na 

produção de biometano. A relação molar Mg:PO₄³⁻ de 3:1 foi mais eficiente na 

hidrólise, sendo 127 % superior à relação molar de 1:1 e 115% à de 2:1. 

Adicionalmente, a relação molar Mg:PO₄³⁻ de 3:1 aumentou a remoção de SV 

em cerca de 66% e a redução de DQO em até 116% quando comparada à 

relação molar de 1:1, ressaltando sua eficácia na remoção de matéria orgânica.  

Esses dados sugerem que a metanogênese pode não ser limitada 

primariamente pela hidrólise. Uma tendência semelhante foi discutida por Neves 

et al. (2006), que observaram uma correlação negativa entre a constante da taxa 

de hidrólise e o rendimento de biometano, sugerindo que a hidrólise não foi o 

fator limitante para os resíduos estudados (NEVES; OLIVEIRA; ALVES, 2006). 
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Adicionalmente Ma; Gu; Liu (2018)  observaram que com o aumento do tempo 

de pré-tratamento fúngico utilizado nos resíduos alimentares e lodo ativado, foi 

observado que se acumularam compostos orgânicos que não se degradam 

facilmente. A composição química da DQO solúvel foi alterada significativamente 

com diferentes tempos de pré-tratamento, o que determinou a 

biodegradabilidade da DQO solúvel liberada e o desempenho subsequente da 

digestão anaeróbia (MA; GU; LIU, 2018). Portanto, os dados indicam que, apesar 

da alta hidrólise nos tratamentos de pH 8,3 e 8,7 (Mg:PO₄³⁻ de 3:1), a conversão 

da DQO solúvel em metano pode ter sido prejudicada por mudanças na sua 

composição. 

6.3.1 Cinética da biodigestão anaeróbia  
 

Os dados de produção de metano dos ensaios de atividade metabólica 

anaeróbia foram então ajustados às equações do modelo de Gompertz 

modificado e modelo logístico (Figura 20). As constantes cinéticas e as métricas 

estatísticas estão resumidas na Tabela 13.   

Tabela 13 – Parâmetros cinéticos dos modelos de Gompertz modificado e logístico e indicadores 
estatísticos. 

Detalhes C/N1 
CH4  

(mL/gSV) 

Modelo de Gompertz modificado  Modelo logístico  

𝑦𝑜 𝜇𝑚 𝜆  R2 RMSE 𝑦𝑜 𝜇𝑚 𝜆  R2 RMSE 

Controle 11,0 268,5 468,7 26,1 9,1 0,94 20,9 438,6 0,17 16,0 0,95 19,8 

 pH 8,3   [Mg:PO4
3-1:1] 14,3 449,9 495,7 29,5 3,5 0,94 33,5 669,9 0,16 14,3 0,95 31,9 

 pH 8,7   [Mg:PO4
3-1:1] 14,4 466,5 599,1 24,1 -0,8 0,93 37,5 599,1 0,17 11,4 0,93 35,9 

 pH 9,5   [Mg:PO4
3-1:1] 13,1 214,7 277,9 12,7 -1,9 0,91 20,5 243,5 0,22 7,1 0,92 19,3 

 pH 8,3   [Mg:PO4
3-2:1] 9,1 252,1 934,8 40,8 8,7 0,78 25,2 969,4 0,05 20,2 0,78 25,1 

 pH 8,7   [Mg:PO4
3-2:1] 8,8 293,2 936,1 45,3 9,8 0,87 25,3 923,7 0,06 18,3 0,87 25,1 

 pH 9,5   [Mg:PO4
3-2:1] 8,7 241,5 962,6 43,6 7,3 0,77 25,7 888,1 0,05 19,4 0,77 25,7 

 pH 8,3  [Mg:PO4
3-3:1] 9,5 245,9 256,0 33,1 3,6 0,94 8,9 249,5 0,54 7,5 0,99 3,9 

 pH 8,7 [Mg:PO4
3-3:1] 8,7 271,4 278,2 35,0 3,6 0,99 10,5 270,6 0,53 6,6 0,99 7,2 

 pH 9,5 [Mg:PO4
3-3:1] 8,9 262,5 268,3 32,6 2,9 0,99 9,6 260,3 0,51 7,2 0,99 5,4 

Nota: 𝑦𝑜  é o rendimento final de biometano (mLCH4/gSVadicionado); 𝜇𝑚 é a taxa máxima de produção 

de biometano (mLCH4.d-1), 𝜆 é o tempo de atraso da fase (d) R2  é o coeficiente de determinação e o RMSE 

é o erro quadrático médio. 
Fonte: Autoria própria. 
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Os dois modelos avaliados alcançaram alto coeficiente de determinação 

R², variando entre 0,91 e 0,99, o que indica que as previsões realizadas por eles 

tiveram um excelente ajuste em relação aos valores experimentais. Entretanto, 

nos tratamentos com a relação molar Mg:PO₄³⁻ de 2:1, ambos os modelos 

apresentaram um coeficiente R² relativamente mais baixo, variando entre 0,77 e 

0,87. Os valores do erro quadrático médio (RMSE) se situaram entre 3,9 e 35,9.  

Em ambos os modelos, o RMSE foi menor nos tratamentos com a relação 

Mg:PO₄³⁻ de 3:1, com variações de 3,9 a 7,2. Dessa forma, os resultados 

sugerem que o melhor ajuste de dados foi obtido pelo modelo logístico na relação 

Mg:PO₄³⁻ de 3:1, seguido pelo modelo de Gompertz modificado para essa 

mesma relação molar, uma vez que apresentaram os maiores valores de R² e 

os menores valores de RMSE. Consequentemente, os rendimentos finais de 

metano 𝑦𝑜  previsto pelos modelos na relação Mg:PO₄³⁻ de 3:1, foram muito 

próximos aos valores experimentais (Tabela 13). Os valores estimados de 𝑦𝑜 

pelo modelo de Gompertz modificado variaram entre 256,0 a 268,3 mLCH4/gSV 

e pelo modelo logístico foram de 249,5 a 260,3 mLCH4/gSV (Tabela 13). 

 No controle, o tempo de latência  𝜆 se situou em 8-9 dias tanto nos dados 

experimentais (Figura 20), quanto no previsto pelo modelo de Gompertz 

modificado. Resultados semelhantes foram reportados por Hou et al., (2020), 

que obtiveram tempo de latência λ = 8,24 dias na monodigestão de resíduo 

alimentar (HOU et al., 2020). Nos gráficos (Figura 20), o tempo de latência (λ) 

para todos os tratamentos foi menor do que no controle, o que sugere que o 

inóculo se adaptou às condições do ambiente e substrato (FILER; DING; 

CHANG, 2019).  

Nos gráficos de produção cumulativa de biometano por grama SV, 

normalmente observa-se duas formas: L invertido e S, sendo que ambas as 

curvas se aproximam de uma linha horizontal que indica a produção máxima 

teórica de biometano (ESPOSITO et al., 2012). Observou-se que na relação 

molar Mg:PO₄³⁻ de 3:1 (Figura 20 – c), os gráficos atingiram a linha horizontal 

em menor tempo comparado aos demais tratamentos (Figura 20 – a e b),  o que 

sugere taxa máxima de degradação e consequentemente menor o tempo de 

detenção hidráulica necessário nessas condições. 
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Figura 20 - a) Produção cumulativa de biometano a partir da razão molar Mg:PO4
3- [1:1]; b) 

Produção cumulativa de biometano a partir da razão molar Mg:PO4
3- [2:1]; c) Produção 

cumulativa de biometano a partir da razão molar Mg:PO4
3- [3:1]. 

Fonte: Autoria própria 
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1.2.3 Avaliação do pH, NH3 e Alcalinidade Total 
 

Em relação ao monitoramento do pH (Figura 21 – a), os tratamentos com 

maiores relação molar (Mg:PO₄³⁻ 3:1) iniciaram os testes com pHs mais altos, 

Por exemplo, para a relação molar Mg:PO₄³⁻ 1:1 os pHs iniciais variaram entre 

6,4 a 6,5. Na relação molar Mg:PO₄³⁻ 2:1 e na relação molar Mg:PO₄³⁻ 3:1, o pH 

inicial atingiram a faixa de 7,2 a7,6 e 8,7 a 8,8, respectivamente,  

Em todos os tratamentos, houve queda acentuada por volta do 4º dia de 

teste, deixando o pH na faixa de 6,0 a 6,3 para relação molar Mg:PO₄³⁻ 1:1 e 

Mg:PO₄³⁻ 2:1 e 6,5 a 6,6 para a relação molar Mg:PO₄³⁻ 3:1. Essa queda de pH 

ocorreu provavelmente devido a formação de ácidos graxos voláteis (AGV), 

formados na acidogênese e acetogênese, que é tipicamente uma indicação da 

instabilidade do processo da digestão anaeróbia de resíduo alimentar (ZHANG 

et al., 2017;  ZHOU et al., 2018), pois leva a uma queda drástica no pH se não 

houver capacidade tampão suficiente (BROWN; LI, 2013). 

Contudo, os dados sugerem que a adição do MgO no inóculo impediu o 

excesso de acidificação comum no processo de digestão anaeróbia de resíduo 

alimentar, seguramente devido ao efeito tamponante (CHIMENOS et al., 2003). 

No entanto, apesar do controle do pH, os tratamentos com um pH inicial mais 

alto (Mg:PO₄³⁻ 3:1) não levaram necessariamente a uma maior produção de 

biometano, indicando que um pH excessivamente alto também não é benéfico 

(KAINTHOLA; KALAMDHAD; GOUD, 2020).   

Conforme descrito anteriormente, o NAT em sistemas de DA inclui tanto 

a amônia livre (NH3) quanto sua forma ionizada (NH⁴⁺). A amônia livre (NH3) é 

especialmente relevante devido à sua maior toxicidade para os microrganismos 

envolvidos no processo (YUAN; ZHU, 2016). No controle, observou-se aumento 

de 40,7% no NAT, de 425,6 mg/L para 599,2 mg/L, ao longo dos 20 dias. Em 

contraste, no tratamento Mg:PO₄³⁻ 1:1 com pH 8,7, houve um aumento de 63,8% 

no NAT, de 386,4 mg/L para 632,8 mg/L, que coincidiu com a mais alta produção 

de biometano de 466,5 mLCH₄/gSV. Esse aumento de NAT pode ter ocorrido 

devido à decomposição de matéria nitrogenada. Contudo, alta produção de 

biometano sugere que o NAT não inibiu a atividade metanogênica e que o 
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equilíbrio de nutrientes e o ambiente de reação foram mantidos de forma eficaz, 

Além disso, esse tratamento foi o que obteve a maior relação C/N da mistura 

(14,4), o que contribuiu para o melhor desempenho. A alcalinidade teve valores 

maiores para a relação molar 3:1, como já era esperado (Figura 21 - b). 

O tratamento Mg:PO₄³⁻ 3:1 [pH 8,3] registrou os maiores níveis de NH3 

entre todos os tratamentos (Figura 21 - c). Este tratamento apresentou uma das 

produções mais baixas de biometano, o que reforça a toxicidade do NH3 elevado 

para os microrganismos metanogênicos. Estudos demonstram significativas 

variações nos limiares de toxicidade associados ao NAT: enquanto Yang et al., 

(2018) observaram um declínio no desempenho do reator com concentrações de 

NAT de 2 g/L, Sun et al., (2016) não detectaram inibição em níveis de NAT de 

até 7 g/L,  Zheng et al., (2021) relataram que a sucessão entre populações de 

Methanosaeta e Methanosarcina pode ser utilizada como indicador 

microbiológico da inibição da amônia, Sob C/Ns elevados, a cooperação entre 

as bactérias foi alta, enquanto sob C/Ns baixos, a competição entre as bactérias 

prevaleceu (ZHENG et al., 2021). Nesse sentido, observa-se que a relação C/N 

é vital na modulação de comunidades microbianas e equilibrar essa relação pode 

ser a chave para aprimorar a estabilidade e eficiência de reatores biológicos. 
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Figura 21 - Monitoramento de pH, alcalinidade total e NH3 durante o processo de digestão 
anaeróbia 

Fonte: Autoria própria. 
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 A análise estatística revelou que o NH3 exibiu uma correlação negativa 

importante com a produção de biometano (r = -0,156, p = 0,000), sugerindo que 

um aumento no NH3 está associado a uma redução na produção de biometano. 

Contudo, o NAT e a Alcalinidade Total não apresentaram correlação significativa 

com a produção de biometano (p > 0,05).  

 O modelo de regressão linear múltipla (Equação 9) foi utilizado para 

avaliar a influência das variáveis pH, NAT, NH3 e AT na produção de metano. Os 

resíduos variaram de -173,818 a 222,617, com uma mediana de 1,184 e um erro 

padrão residual de 88,25, indicando variabilidade não explicada. O intercepto foi 

de -513,55. O pH apresentou um coeficiente de 90,79 (p = 0,00406), sugerindo 

que um aumento de 1 unidade no pH está associado a um aumento de 90,79 

unidades na produção de metano, sendo essa variável significativa. O NAT teve 

um coeficiente de 0,1325 (p = 0,2217), não se mostrando significativo. O NH3 

apresentou um coeficiente de -2,075 (p = 0,00041), indicando que um aumento 

de 1 unidade no NH3 reduz a produção de metano em 2,08 unidades, 

caracterizando-o como significativo. Por fim, a AT teve um coeficiente de 0,00763 

(p = 0,3800), também sem significância. 

 O R-quadrado foi de 0,3153, indicando que 31,53% da variação na 

produção de metano é explicada pelas variáveis do modelo, com um R-quadrado 

ajustado de 0,2655. A estatística F foi de 6,332 (p = 0,00029), confirmando a 

significância global do modelo. Em resumo, pH e NH3 são as variáveis mais 

relevantes na predição da produção de metano, enquanto NAT e AT não 

demonstraram efeito significativo. A análise de resíduos do modelo está no 

Apêndice C. 

 

𝐶𝐻4 =  −513,55 + 90,79 ∗ 𝑝𝐻 + 0,1325 ∗ 𝑁𝐴𝑇 − 2,075 ∗ 𝑁𝐻3 + 0,00763 ∗ 𝐴𝑇 (9) 

      

 

 Portanto, com base nos resultados obtidos nos testes de atividade 

metabólica anaeróbia, ficou claro que o pH, NH3 e a relação C/N são as principais 

variáveis de influência na produção de biometano. 
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  Operação de reatores 
 

1.2.4  Monitoramento dos digestatos líquidos 
 

No início da operação dos reatores, o pH e a alcalinidade total no grupo 

de controle começaram com valores relativamente altos de 8,1 e 3.850 

mgCaCO3/L, respectivamente (Figura 22 - a). Em contraste, o reator de 

tratamento iniciou com valores baixos de 5,7 e 2.600 mgCaCO3/L, 

respectivamente. Valores baixos de pH e alcalinidade são típicos da digestão 

anaeróbia de resíduos alimentares e são uma das causas de falha em reatores 

(ASSIS; GONÇALVES, 2022). No entanto, após 7 dias de operação, com o início 

do processo semanal de precipitação de estruvita a partir do digestato líquido 

com recirculação no reator, os valores de pH e alcalinidade total começaram a 

aumentar no volume reacional, fazendo com que o pH atingisse valores na faixa 

da neutralidade (7,3 a 7,7) entre os dias 20 a 28 de operação (Figura 22 -a),  

A elevação de pH e alcalinidade nesses reatores é atribuída a presença 

de MgO no digestato líquido, o qual foi utilizado na volatilização e precipitação. 

O MgO neutraliza os ácidos, além de ser benéfico para a atividade bacteriana 

ácidos (CHIMENOS et al., 2003). A variabilidade do pH no digestato líquido entre 

os grupos (controle e tratamento) foi significativa (p=0,004), indicando um 

impacto notável do tratamento sobre a acidez do líquido, 
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Figura 22 - Monitoramento de pH e AT(a) NAT e NH3 (b) durante a operação dos reatores, que 
tiveram tempo de detenção de 45 dias. 

Nota: NH3 calculado a partir do pH e temperatura monitorados no digestato líquido, 

Fonte: Autoria própria 
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Ao longo dos 45 dias de operação, as concentrações de NAT e NH3 no 

digestato líquido do reator de tratamento se mantiveram menores do que no 

controle (- b). Observou-se redução na concentração média de NAT de 623 ± 78 

mg/L no controle para 559 ± 82 mg/L no tratamento, representando uma queda 

de 10,3%, embora esta diferença não tenha sido significativa (p =0,193). Para o 

NH3, houve diminuição de 71,4%, com o controle registrando 70 ± 19 mg/L e o 

tratamento 20 ± 21 mg/L, com diferença significativa (p =0,001). Apesar da 

alcalinidade total (AT) e o NAT não terem sido afetados de maneira significativa, 

o tratamento com precipitação de estruvita influenciou consideravelmente o pH 

e a concentração de NH3 no digestato líquido.  

A faixa de variação de toxicidade que inibe a produção de biometano e 

redução de sólidos voláteis é bem variada para NH3 (45-2600 mgN/L) e NAT 

(1200 – 10000 mgN/L) (JIANG et al,, 2019), sendo que valores abaixo de 220 

mgN/L de NAT favorecem a digestão anaeróbia (SAHU et al,, 2017).  No contexto 

do estudo atual, em que a estratégia de precipitação de estruvita foi utilizada 

para tratar o digestato líquido, é notável que, embora as concentrações de NAT 

e NH3 estivessem abaixo dos limites de toxicidade, a adição de MgO contribuiu 

significativamente para a regulação do pH e a remoção de excesso de amônia 

na forma mais tóxica (NH3) no digestato líquido. 

 

1.4.2 Caracterização do digestato 

 

A remoção de DQO total no digestato ao final dos 45 dias de operação foi 

mais eficiente no tratamento (97 ± 0,7%), do que no controle (91 ± 0,3%), A 

remoção de sólidos voláteis foi 2,3% maior no tratamento, enquanto a remoção 

de sólidos totais mostrou uma melhoria de 2,5%. Adicionalmente, a relação 

SV/ST foi 7,8 % menor tratamento. Nesse sentido, os dados sugerem uma maior 

atividade microbiana e estabilização da matéria orgânica devido ao ambiente 

modificado pela adição de MgO no digestato líquido, A melhora da remoção de 

sólidos totais no tratamento pode ser atribuído à eficácia da precipitação de 

cristais em capturar componentes inorgânicos presentes no digestato líquido, 

que são removidos do sistema antes da recirculação, reduzindo assim a carga 
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total de sólidos afluente ao reator (PARRA-OROBIO; PÉREZ-VIDAL; TORRES-

LOZADA, 2021).   

Um estudo com condições operacionais e valores de remoção de SV 

semelhantes aos deste foi reportado por Choudhary et al, (2020) (Tabela 14), 

Eles alcançaram 95,8% de remoção de SV após 42 dias de TDH na 

monodigestão anaeróbia de resíduo alimentar em regime de batelada e 

temperatura mesofílica, com uma COV de 0,06 kgSV/m³.d, 45% inferior à COV 

deste estudo (0,11 kgSV/m³.d). As condições operacionais variam 

significativamente entre os estudos, com remoções de SV variando entre 79,7 e 

94,7% e DQO entre 38 e 86% (Tabela 14). Portanto, observou-se que o reator 

de tratamento desta pesquisa obteve desempenho superior aos estudos 

analisados, em termos de remoção de matérias orgânica. 
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Tabela 14 - Desempenho de reatores para tratamento de resíduos alimentares em diferentes condições operacionais 

Ref, Modo Temp, (ºC) 
COV 

(gSV/L,d)  
TDH (dias) Estágio Vol, útil (L) Tipo Substrato 

Co-

substrato 

Remoção 

de SV (%) 

Remoção 

de COD (%) 

Esse 

estudo3 
Batelada 

Mesofílico 

(~29ºC) 
0,11 34 1 18 DA 

Resíduo 

alimentar 
_ 97 95 

(ZHANG et 

al,, 2017c) 

Semi-

contínuo 

Mesofílico 

(35°C) 
1,6 - 10  73 3 20 DA1 

Resíduo 

alimentar 
_ 83,5 _ 

(Nguyen et 

al,, 2017) 

Semi-

contínuo 

Mesofílico  

(38ºC)/ 

Termofílico 

(55ºC) 

2,16-8,62  25- 100 1 10 DA 
Resíduo 

alimentar 
_ 79,7 _ 

(CHOUDHA

RY; 

KUMAR; 

KUMAR, 

2020) 

Batelada Verão e inverno 
0,06 - 

0,38  
10 – 42 1 2700 DA 

Resíduo 

alimentar 
_ 94,7 _ 

(DEEPANR

AJ et al,, 

2021a) 

Batelada 
Mesofílico(30ºC

)/termofílico (60 

°C) 

_ 30 1 1,8 CoD2 
Resíduo 

alimentar 

Esterco de 

aves 
_ 38 

(LIU et al,, 

2018b) 
Batelada 

Mesofílico(37ºC

) 
15 - 105  30 1 2 CoD 

Resíduo 

alimentar 
_ 86,8 81,7 

(SAHA et 

al,, 2023) 
Contínuo 

Mesofílico(21–

22 °C) 

2 

gCOD/L/d 
13-25 2 5 DA 

Resíduo 

alimentar 
_ _ 86 

(Perin et al,, 

2020) 

Semi-

contínuo 
Mesofílico (36º) 

0,24 - 

0,54  
40 1 400 CoD 

Resíduo 

alimentar 

Resíduo de 

jardim 
83 _ 

Fonte: Autoria própria, 1 DA= Digestão anaeróbia 2CoD = Codigestão Anaeróbia,3 Dados do reator de tratamento 
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A DQO solúvel foi reduzida de 0,56 ± 0,05 g/L no controle para 0,31 ± 0,01 

g/L no tratamento (Tabela 15Erro! Fonte de referência não encontrada.), 

refletindo a eficácia do digestor anaeróbio na quebra de compostos orgânicos 

complexos em formas mais simples e assimiláveis pelas bactérias (YUAN et al,, 

2012). Observou-se o aumento no pH para 7,9 ± 0,6 no seu volume reacional, 

comparado ao do controle com 7,0 ± 0,3. A alcalinidade total também foi maior 

no tratamento (3550 ± 120 mgCaCO3/L) em comparação com 2850 ± 100 

mgCaCO3/L no controle, sugerindo uma maior capacidade de buffer contra 

flutuações de pH (HAANDEl, 1994). 

 

Tabela 15 - Dados médios de entrada (RA) e digestatos nos reatores de controle e tratamento 
após 45 dias de TDH (média + desvio padrão, n=4) 

Parâmetros 
Entrada 

RA 

Digestato 

Controle Tratamento 

pH 4,5 ± 0,6 7,0 ± 0,3 7,9 ± 0,6 

Alcalinidade Total (mgCaCO3/L) 2050 ± 121 2850 ± 100 3550 ± 120 

ST (%) 12,7 ± 1,2 1,4 ± 0,1 1,1 ± 0,1 

SV (%) 11,9 ± 1,2 0,90 ± 0,1 0,65 ± 0,1 

SV/ST 0,94 ± 0,2 0,64 ± 0,1 0,59 ± 0,1 

DQO (g/L) 143 ± 15 13 ± 5 4 ± 0,8 

DQO solúvel (g/L) 43 ± 3 0,56 ± 0,05 0,31 ± 0,01 

NAT (mg/L) 650 ± 15 680 ± 19 745 ± 47 

NH3 (mg/L) 0,02 ± 0,0 5,5 ± 0,2 45,8 ± 2,9 

Fósforo total (mg/L) 74,6 ± 20 16,3 ±  3,2 14 ± 4,6 

Ortofosfato (P-PO4
3-) (mg/L) 19,7 ± 12 10,1 ± 3 9,5 ± 5 

Sulfato (mgS/L) 778,6 ± 20 357,1  ± 25 444,3  ± 30 

C (% massa seca) 34,0 ± 2,0 41,8 ± 1,1 31,6 ± 1,2 

N (% massa seca) 3,5 ± 1,2 4,3 ± 0,1 3,5 ± 0,2 

H (% massa seca) 4,9 ± 0,1 6,6 ± 0,2 5,0± 0,3 

C/N (% massa seca) 10,0 ± 1,5 10,0 ± 0,1 9,0 ± 0,1 

Fonte: Autoria própria 
Nota: A temperatura utilizada para cálculo do NH3 foi a temperatura ambiente medida nas 
amostras (30,4ºC). 

 

A concentração de carbono (C) na massa seca aumentou no controle 

(41,8 ± 1,1%) em comparação com a entrada (34,0 ± 2,0%), enquanto no 
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digestor esta diminuiu (3,6 ± 1,2%). Esse aumento no controle pode ser atribuído 

à acumulação de carbono não degradado (substrato + inóculo). Além disso, a 

relação C/N manteve-se constante no controle (10,0 ± 0,1%), mas diminuiu 

ligeiramente no tratamento (9,0 ± 0,1%). Isso sugere que o digestor foi mais 

eficaz na remoção de carbono em comparação ao controle. 

A concentração de NAT no digestato ao final do processo foi maior no 

digestor (745 ± 47 mg/L) do que no controle (680 ± 19 mg/L), o que indica que 

houve maior degradação biológica da matéria nitrogenada naquele (YENIGÜN 

and DEMIREL, 2013). Paralelamente, a concentração de NH3 aumentou no 

controle (5,5 ± 0,2 mg/L) e ainda mais no digestor (45,8 ± 2,9 mg/L), em 

comparação com a entrada (0,02 ± 0,0 mg/L). Esse aumento está diretamente 

relacionado ao aumento do pH no digestor, o que favorece a conversão de TAN 

em FAN (YENIGÜN and DEMIREL, 2013). 

Nesse sentido, o aumento do pH e NAT no digestor, ao final do processo, 

favoreceu a formação de amônia livre, transformando o NAT em NH3. Estes 

achados indicam que a adição de MgO e a consequente precipitação de cristais 

a partir do digestato líquido podem otimizar a digestão anaeróbia ao melhorar a 

remoção de carbono. Contudo, deve-se estar atento a um limite para a 

recirculação, de forma a não aumentar excessivamente o pH e favorecer a 

produção de NH3 e inibir a metanogênese. 

 

1.2.5 Produção de biogás 

 

Durante a operação, não houve diferença significativa na variação da 

temperatura dentro dos reatores (p = 0,765), com médias de 29,1 ± 1,1°C e 28,9 

± 1,0°C para o controle e tratamento, respectivamente, No reator de tratamento, 

o pH próximo da neutralidade foi alcançado entre os dias 28 e 30 de operação 

(Figura 23). Em contraste, no reator controle, o pH neutro foi alcançado entre os 

dias 37 e 41. Paralelamente, a produção de biogás no reator de tratamento 

atingiu seu pico nesse mesmo período (28º-30º dia), enquanto o reator controle 

aumentou a produção de biogás após o pH equilibrar-se próximo ao neutro entre 

os dias 37 e 41 (Figura 23).  
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No final do processo (45º dia), o pH do reator de tratamento alcançou 8,1, 

enquanto o pH do reator controle foi de 7,1. Observou-se que, com o aumento 

do pH no reator de tratamento, houve uma queda na produção de biogás. Por 

outro lado, o reator controle, ao atingir o pH 7,1, acelerou a produção de biogás, 

ultrapassando a produção do reator de tratamento (Figura 23). Em média, o pH 

no grupo controle foi de 5,7 ± 0,9. No grupo de tratamento, a média foi 6,3 ± 1,1, 

representando um aumento de 10,5%. No entanto, essa variação de pH entre os 

grupos controle e tratamento não foi significativa (p = 0,187). Ao final o processo, 

a produção de biogás no grupo controle foi 4,7% superior (0,45 ± 0,15 L/gSV) ao 

tratamento (0,43 ± 0,16 L/gSV), sendo que essa diferença não foi significativa (p 

= 0,410). Os valores de produção de biogás encontrados neste estudo estão 

próximos da faixa encontrada em alguns estudos que otimizaram a digestão 

anaeróbia de resíduo alimentar (0,49-0,71 L/gSV) (OWAMAH, 2020; PAVI et al., 

2017; QIN et al., 2018; WANG et al., 2017). 

Um estudo semelhante à este foi conduzido por Bowen et al (2021) que 

investigaram o efeito da precipitação in situ de estruvita na digestão anaeróbia 

de dejetos de galinha, MgCl2,6H2O e K2HPO4,3H2O foram adicionados ao 

substrato dos reatores. Após essa adição, a concentração de NAT diminuiu em 

50,1% e a produção de biometano aumentou 18% em comparação com o grupo 

controle, o que demonstrou a eficácia da precipitação de estruvita na remoção 

de nitrogênio e na melhora do desempenho do processo,   
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Figura 23 - Monitoramento da produção de biogás, pH e temperatura nos reatores de controle e 
tratamento ao longo dos 45 dias de operação, 

Fonte: Autoria própria, 
 
 

Os dados deste estudo sugerem que o pH ideal para otimizar a produção 

de biogás é em torno de 7,0 e que variações nesse valor impactam o rendimento 

de biogás. Resultados semelhantes foram reportados por Deepanraj et al, (2017) 

que observaram que, ao aumentar o pH do substrato de 6 para 7, a produção de 

biogás, a remoção de sólidos voláteis e a remoção de DQO aumentaram 7,92%, 

6,05% e 21,24%, respectivamente. No entanto, ao aumentar o pH de 7 para 8, 

houve uma redução de 8,23% na produção de biogás, 5,19% na remoção de VS 

e 2,91% na remoção de DQO, Isso ocorre devido à sensibilidade dos 

metanogênicos às variações de pH, sendo o valor de 7,0 o ideal para as arqueas 

metanogênicas (HAGOS et al,, 2017; ROCAMORA et al,, 2020). 

Adicionalmente, estudos anteriores indicam que a adição de magnésio 

pode impactar a eficiência da digestão anaeróbia. Em alguns casos, o magnésio 

aumenta a produção de biogás ao melhorar a atividade das bactérias 

metanogênicas. No entanto, concentrações acima de 750 mg Mg2+/L podem 

começar a inibir o processo (ROMERO-GÜIZA et al., 2016).  
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1.2.6 Avaliação energética 

 

Foi realizada uma análise preliminar de sustentabilidade energética 

considerando três cenários: Controle, Tratamento com TDH de 45 dias e 

Tratamento com TDH de 30 dias (Figura 24). Essa análise não levou em 

consideração o gasto energético proveniente da trituração dos resíduos. A 

energia requerida para o sistema de controle foi calculada considerando o 

bombeamento do digestato líquido oito vezes ao dia por cinco minutos, utilizando 

uma bomba de 34W (Potência da bomba utilizada no experimento).  

Nos tratamentos com TDH de 45 e 30 dias, foi adicionada a energia 

necessária para a volatilização e precipitação, utilizando um Jar-test de 100W, 

operando a 100 rpm por dez minutos. No grupo controle, a recuperação de 

energia foi de 122,3 kWh/tRA, com um consumo de 135,2 kWh/tRA, resultando 

em uma energia líquida negativa de -13,0 kWh/tRA. No tratamento com TDH de 

45 dias, a recuperação de energia foi de 116,8 kWh/tRA e o consumo foi de 

146,2 kWh/tRA, resultando em uma energia líquida negativa de -29,4 kWh/tRA, 

 

 

 

 

, 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 24 - Balanço energético em três cenários: Controle, Tratamento com 
TDH = 45 dias e Tratamento com TDH = 30 dias. 

Fonte própria: Autoria própria. 
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No tratamento com TDH de 30 dias, a recuperação de energia foi menor, 

106,0 kWh/tRA, mas o consumo de energia também foi significativamente 

menor, 99,0 kWh/tRA. Este cenário foi o único a apresentar um balanço 

energético positivo, com uma energia líquida de 7,0 kWh/tRA. Isso indica que, 

embora a produção de biogás seja menor no TDH de 30 dias (0,39 L/gSV) em 

comparação aos demais cenários, a eficiência energética do processo foi 

otimizada. A menor necessidade de energia para a manutenção do sistema e 

para os processos de precipitação de estruvita contribuiu para esse balanço 

positivo. Resultados semelhantes foram obtidos por Mu et al., (2020), em que os 

autores avaliaram a codigestão de RA com lodo de esgoto e RA com resíduo de 

jardim. Segundo os autores, a combinação de RA com resíduo de jardim e RA 

com lodo de esgoto melhorou a energia líquida (2,5–7,5 kWh/tRA). Embora a 

monodigestão anaeróbia de RA tenha mostrado a maior energia líquida (11,1–

12,5 kWh/tRA), ela exigiu a adição de metais traços, elevando os custos (MU et 

al., 2020). 
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7 Conclusão  

 

Esta tese investigou métodos de otimização da digestão anaeróbia de 

resíduos alimentares para a produção de biometano a partir do controle das 

concentrações de nitrogênio no interior dos digestores. O resíduo alimentar 

obtido neste estudo apresentou baixa relação C/N, apresentando necessidade 

de equilibrar a composição nutricional do substrato submetido à digestão 

anaeróbia para otimizar o processo. 

 O estudo demonstrou que a volatilização e precipitação química pode 

remover o excesso de nitrogênio e equilibrar a relação C/N, aumentando a 

produção de biometano em 74% sob condições otimizadas de pH 8,7 e Mg:PO₄³⁻ 

de 1:1. A remoção de amônia aumentou a relação C/N até 27,3%, melhorando a 

eficiência do processo nos experimentos de atividade metabólica anaeróbia.  

Além disso, a recirculação do digestato líquido após a remoção de nitrogênio 

mostrou-se eficaz, melhorando a estabilidade do processo e a remoção de 

compostos orgânicos, embora a produção de biogás fosse otimizada apenas 

com pH próximo à neutralidade. Houve melhorias na alcalinidade e remoção de 

matéria orgânica (DQO, SV e ST) em 97%, 95% e 91%, respectivamente. 

O balanço energético positivo para o reator com TDH de 30 dias destaca a 

eficiência energética desta estratégia. Em resumo, a digestão anaeróbia de 

resíduos alimentares pode ser significativamente otimizada através da remoção 

de amônia e recirculação do digestato líquido, promovendo uma gestão mais 

sustentável e eficiente desses resíduos. 
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8 Recomendações 

 

A partir do que foi levantado no presente trabalho, recomenda-se a 

investigação dos seguintes pontos: 

 

 Realizar a caracterização completa do digestato e digestato líquido em 

termos de íons coexistentes/competitivos, tais como: Ca2+, Na+, K+, CO3
2-

, HCO3
 -, SO4

2-, sólidos suspensos e íons de metais, a fim de avaliar a 

viabilidade técnica de precipitação de estruvita. 

  Realizar a viabilidade econômica em escala real de uma planta de 

digestão anaeróbia de resíduo alimentares que opera com precipitação 

de estruvita a partir do digestato líquido, com posterior recirculação no 

sistema. 
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Na revisão bibliográfica desta tese, foi realizada uma revisão bibliométrica 

e sistemática. O artigo intitulado “Valorization of food waste by anaerobic 

digestion: A bibliometric and systematic review focusing on optimization” foi 

publicado no periódico Journal of Environmental Management  - Qualis A1 – 

Engenharias I – Fator de Impacto 8.0 – 2023. 

Aplicou-se o método Proknow-C (Knowledge Development Process - 

Constructivist) proposto por Ensslin et al., (2010) para selecionar publicações 

sobre a otimização da digestão anaeróbia de resíduo alimentar, O método é uma 

abordagem sistemática para organizar o conhecimento de uma revisão de 

literatura e compreende três etapas principais: i) Elaboração de portfólio 

bibliográfico, ii) Análise bibliométrica e iii) Análise sistemática (Figura 25), A 

seleção dos artigos para compor o portfólio é realizada utilizando palavras-chave 

em bases de dados previamente escolhidos, Posteriormente são removidos os 

documentos duplicados, aqueles cujo o título e/ou o resumo estavam 

desalinhados com o tema da pesquisa, aqueles que não estão completamente 

disponíveis e os que estão fora de critérios pré-estabelecidos (VIEGAS et al,, 

2016),  

Após a criação do portfólio bibliográfico foi realizada a análise bibliométrica 

para elucidar pontos de interesse, Por fim, realizou-se a análise sistemática com 

a leitura integral dos artigos e compilação de dados para investigar o que foi 

estudado até o momento sobre o tema, lacunas a serem preenchidas e potencial 

de futuras pesquisas, A partir das lacunas de pesquisas observadas, definiu-se 

os objetivos desta pesquisa, 
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Figura 25 - Procedimento de análise bibliométrica e sistemática, 
Fonte: Autoria própria. 

 

A base de dados utilizada foi a Scopus® desenvolvida pela Elsevier©, por 

se tratar do maior banco de dados de resumo e citações de literatura revisada, 

incluindo revistas científicas, livros e trabalhos de conferência, Além disso,  

possui 15,000 jornais indexados, quase 265 milhões de websites e 18 milhões 

de patentes e outros documentos (FERENHOF et al,, 2014), Adotaram-se as 

seguintes palavras-chave para esta revisão: "Anaerobic digestion" OR 

"Anaerobic co-digestion" AND "Food waste" AND “Optimization”, Essas 

palavras-chaves foram selecionadas, afim de se obter artigos que realizaram 

estudos experimentais de otimização de parâmetros operacionais na digestão 

anaeróbia de resíduo alimentar, Estão incluídos artigos que tratam de resíduos 

de alimentos de cantina, restaurantes, casa, resíduos de cozinha, resíduos de 

frutas e vegetais e resíduos de vegetais, 

Após inserir as palavras-chave no banco de dados Scopus®, 228 

documentos foram encontrados até abril de 2022, Os documentos duplicados 

foram removidos, selecionou-se apenas artigos científicos (excluindo as 

revisões) com impactor factor (IF) (JCR) (2019) acima de 1, restando 109 artigos, 

Os títulos e resumos de todos os artigos foram lidos de forma criteriosa e os 

artigos fora do tema (que não tratavam de experimentos de otimização) e 
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indisponíveis foram descartados totalizando 66 artigos selecionados para 

compor o portfólio bibliográfico (BROWN AND LI, 2013; CAI ET AL., 2016; 

CAPSON-TOJO ET AL., 2019, 2017; CAVINATO ET AL., 2012; 

CHAKRABORTY AND VENKATA MOHAN, 2018; CHENG ET AL., 2020; CHOI 

AND PARK, 2018; CHOUDHARY ET AL., 2020; DADASER-CELIK ET AL., 2016; 

DEEPANRAJ ET AL., 2021, 2017; LOU ET AL., 2012; FITAMO ET AL., 2016; 

GOTTARDO ET AL., 2017; HAN ET AL., 2012; PERIN ET AL., 2020; HOBBS ET 

AL., 2018; HOU ET AL., 2020; IZUMI ET AL., 2010; JAMAN ET AL., 2022; 

JUKURI ET AL., 2022; KAINTHOLA ET AL., 2020; KIM AND OH, 2011; KIM ET 

AL., 2006, 2003; KONG ET AL., 2016; LI ET AL, 2020, 2018; LIU ET AL., 2018; 

N, LIU ET AL., 2018; LUO ET AL., 2021; MALINOWSKY ET AL., 2021; MENON 

ET AL., 2017; NASRIN ET AL., 2021; NGUYEN ET AL., 2017A; NGUYEN ET 

AL., 2017B; OBULISAMY ET AL., 2016; OUNSANEHA ET AL., 20.21; 

OWAMAH, 2020; PANIGRAHI ET AL., 2020; PARK ET AL., 2020; PARRA-

OROBIO ET AL., 2018; PATIL ET AL., 2021; PAVI ET AL., 2017; QIAN ET AL., 

2019; QIN ET AL., 2018; REDCORN AND ENGELBERTH, 2016; SAHU ET AL., 

2017; SENTHILKUMAR ET AL., 2016; SIDDIQUI ET AL., 2011; SUWANNARAT 

AND RITCHIE, 2015; WANG ET AL., 2017; XING ET AL., 2020; XU ET AL., 

2014; ZHANG ET AL., 2018, 2021, 2020, 2017, 2022; ZHANG ET AL., 2019; 

ZHANG ET AL., 2019; ZHAO ET AL., 2019; ZHAO ET AL., 2019; ZHENG ET 

AL., 2021; ZHOU ET AL., 2013). 

 

Análise bibliométrica 

 

Para a análise bibliométrica, as informações bibliográficas dos 66 artigos 

selecionados para o portfólio foram extraídas da base de dados Scopus®, no 

formato “BibTeX”, e importadas para o software R Studio sem qualquer 

modificação, No software R Studio, o processamento e a análise estatística dos 

dados foram realizados utilizando o pacote bibliometrix R 

(http://www,bibliometrix,org), Este pacote fornece um conjunto de ferramentas 

para pesquisa bibliométrica quantitativa na linguagem R (ARIA and 

CUCCURULLO, 2017), Para a criação de mapas bibliométricos e análise de 

rede, foi utilizado o software de visualização VOSviewer, que é um programa de 

http://www.bibliometrix.org/
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computador para mapeamento bibliométrico desenvolvido por Van Eck and 

Waltman (2009), 

Análise sistemática 

 

A análise sistemática permite ao pesquisador identificar conceitos, 

metodologias, resultados e recomendações futuras através da leitura dos artigos 

selecionados, (FERENHOF et al,, 2014). Realizou-se a análise do conteúdo dos 

66 artigos do portfólio, com seus principais resultados e indicações para estudos 

futuros. Foi realizada leitura cuidadosa dos experimentos de cada artigo, com 

posterior compilação dos dados relevantes no Excel 2016. 
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Tabela 1 – Razão de mistura ótima na codigestão anaeróbia utilizada nos estudos dos artigos do portfólio – Análise sistemática (Continua)  

Modo Temp, (°C) Escala1 Substrato Co-substrato Razão de mistura ótima Biometano/Hidrogênio/Biogás Observação Ref, 

Batelada Mesofílico/Termofílico  Lab, 
Resíduo 
alimentar 
simulado 

Lodo de 
esgoto 

quimicamente 
tratado 

RA/Lodo: 1/3 em v/v 
base (melhor 
tamponamento) and 
1/2 in v/v base (máximo 
CH4) ambos em 
condições mesofílicas 

100 mLCH4/gSV (mesofílico)  
 

Comparado à mono-digestão de 
resíduos alimentares (RA), verificou-
se que a co-digestão anaeróbia  
melhora a taxa de recuperação de 

CH₄ e o potencial zeta, embora 
requeira uma maior otimização em 
condições tamponadas tanto em 
operações mesofílicas quanto 
termofílicas, 

(OBULISAMY 
et al,, 2016) 

Contínuo Termofílico Bancada 
Lodo de 

esgoto (L) 

RA/Resíduo 
de jardim 

(RJ)  
 

RA/RJ/L: 
79%/11%/10% 
Em SV 
 

393 mLCH4/gSV 
 

Um aumento na produtividade de 
biometano e uma melhoria no 
desempenho do processo ao 
aumentar os resíduos alimentares  
como co-substrato, 

(FITAMO et 
al,, 2016) 

Batelada Mesofílico Lab, 

Fração 
orgânica 
do RSU 

(FORSU) 

Frutas e 
vegetais 

FORSU/frutas e 
vegetais: 1/3  
Em SV 

396,6 mLCH4/gSV 

Comparado à mono-digestão de 
FORSU, um aumento de 141% no 
rendimento médio de biometano foi 
obtido a partir da proporção de 
mistura de 1/3, 

(PAVI et al,, 
2017) 

Batelada Mesofílico Lab, RA 
Lodo de 

esgoto (L) 

 
RA/L: 85,17%/14,83%  
Em SV base 

62,4 mLH2/gSV 

co-digestão anaeróbia de RA e lodo 
de esgoto melhorou as 
características adequadas do 
substrato, fornecendo grandes 
quantidades de DQO solúvel, 
mantendo uma faixa de pH 
apropriada, reduzindo o NAT em 
18,67% e proporcionando uma 
relação C/N equilibrada (15,01–
23,02), Isso aumentou o conteúdo de 
hidrogênio (62,40% v/v) e a produção 
de AGVtotal (281,84 mg/g SV) 

(LI et al,, 
2018e) 

Contínuo 
Termofílico (estágio 1)  
Mesofílico (estágio 2) 

Bancada 
Resíduo 
alimentar 
simulado 

papel 
RA/papel: 60%/40%  
Em ST base 

344 mLCH4/gSV 

Concluiu-se que 40%ST foi o 
conteúdo ideal de papel para 
aumento da bioenergia a partir da co-
digestão anaeróbia de RA e papel, A 
remoção de SV foi de cerca de 80% 
em condições ideais, 

(QIN et al,, 
2018) 



132 
 

 

Tabela 1 - Razão de mistura ótima na codigestão anaerobia utilizada nos estudos dos artigos do portfólio – Análise sistemática (Continua)  

Modo Temp, (°C) Escala1 Substrato Co-substrato 
Razão de 

mistura ótima 
Biometano/Hidrogênio/Biogás Observação Ref, 

Batelada mesofílico Lab, Ureia 
Resíduo 
alimentar 

RA/ureia: 3/1  
(em SV) 

259,6 mLCH4/gSV 

Houve um aumento de 8,83% no 

rendimento de CH₄ durante o processo 
de co-digestão anaeróbia em 
comparação com a mono-digestão, 

(ZHANG et al,, 
2018) 

Batelada mesofílico Lab, 
Digestato 

líquido de RA 
Efluente de 
suinocultura 

Digestato líquido 
de RA/efluente: 

1,4 
(em SV) 

239,0 mLCH4/gSV 

Os valores ótimos indicaram a melhor 
solução para a otimização simultânea 

da produção de CH₄ e do custo 
operacional, Portanto, a utilização de 
desses substratis mostrou um método 
promissor para alcançar a produção de 

CH₄ e a remoção de SV, 

(CHOI and PARK, 
2018) 

Batelada mesofílico Lab, RA Vegetais 
RA/vegetais: 2/3 
(em SV) 

226,86 mLCH4/gSV 

Os valores ótimos regularam a 
qualidade do digestato líquido e 
aumentaram o rendimento de 
biobiometano (até 4%) e a maior 
remoção de SV e DQO 

(CHAKRABORTY; 
VENKATA 
MOHAN, 2018) 

Batelada mesofílico Lab, RA Lodo ativado 
RA/Lodo: 2/1 

(em SV) 
165,3 mLCH4/gSV 

Houve um efeito significativo da 
proporção ótima na produção de 
biometano, Quanto mais RA é aplicado 
na mistura de co-substratos, mais 
longa será a fase de retardamento na 
produção de gás, mas a adição de 
bentonita encurtou a fase de 
retardamento, 

(ZHAO et al,, 
2019) 

Batelada mesofílico Lab, RA Lodo de esgoto 
RA/lodo: 0,60 
(com base no 

peso) 
144,96 mL of H2/g peso seco 

As condições ótimas para a produção 
de hidrogênio foram com proporções 
de RA/lodo de 0,60, 

(ZHANG et al,, 
2019) 

Semi-
contínuo 

mesofílico Lab, RA Esterco bovino 
RA/esterco: 2,5 

(em SV) 
 

441 mLCH4/gSV 

Uma pequena quantidade de esterco 
adicionada pode aumentar o 

rendimento de CH₄ e a taxa de hidrólise 
em condições otimizadas, Além disso, 
uma co-digestão anaeróbia de alta taxa 
estável foi iniciada com sucesso sob 
uma proporção RA/esterco de 2,5, 

(XING et al,, 2020) 
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Tabela 1 - Razão de mistura ótima na codigestão anaerobia utilizada nos estudos dos artigos do portfólio – Análise sistemática (Conclusão)  

Modo Temp, (°C) Escala1 Substrato Co-substrato 
Razão de 

mistura ótima 
Biometano/Hidrogênio/Biogás Observação Ref, 

Batelada Mesofílico  Lab, RA 
Palha de arroz 
(PA) e farelo 
de arroz (FA) 

RA:PA:FA 
60:10:30 
(Em SV) 

235,4 mLCH4/gSV 
Houve um aumento de 27,4% no 
rendimento de CH₄ 

(HOU et al,, 
2020) 

Batelada Mesofílico Lab, RA Capim limão 

RA/capim 
limao 

80%/20% 
(Em SV) 

0,69 ± 0,05 Lbiogas/gSV _ 
(OWAMAH, 
2020a) 

Batelada 
Mesofílico e 
termofílico 

Lab, RA 
Esterco de 

aves 

RA/esterco de 
ave 71%/29% 

(Em SV) 
6344 mlbiogas 

A condição ótima foi a co-
digestão com 29% de esterco de 
aves, 

(DEEPANRAJ 
et al,, 2021) 

1Lab, = volume de trabalho do reator está entre 5 litros e 24 litros; Bench = volume de trabalho do reator está entre 25 litros e 249 litros 
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Tabela 2 – pH ótimo utilizado da digestão anaerobia dos estudos dos artigos do portfólio – Análise 
sistemática  

Modo Substrato 
Co-

substrato 
Aditivo 

Valor 
ótimo 

Obs, Ref, 

Contínuo RA _ _ 
 

5 a 6 
 

Condição ótima para a produção 
de hidrogênio 

(CAVINATO 
et al,, 2012) 

Batelada RA 
Esterco de 

aves 

Solução de 
bicarbonato de 
sódio 1N 

7,0 
Condição ótima para a produção 
de biogás e eficiência na remoção 
de sólidos voláteis 

(SENTHILK
UMAR et al,, 

2016) 

Batelada RA 
Lodo de 
esgoto 

_ 5,5 
Condição ótima para maximizar a 
concentração de lactato 

(REDCORN 
and 

ENGELBER
TH, 2016) 

Batelada RA _ _ 7,2 a 7,5 
Faixa de valores para otimização 
da hidrólise para mínima 
acumulação de amônia 

(SAHU et al,, 
2017) 

Batelada RA 
Esterco de 

aves 
_ 7,0 

Condição ótima para a produção 
de biogás, remoção de sólidos 
voláteis e degradação de DQO 

(DEEPANRA
j et al,, 2017) 

Batelada RA _ 

O pH foi ajustado 
periodicamente 
usando 1,0 M HCl 
ou NaOH para 
manter os valores 
desejados, 

7,0 
Condição ótima para a produção 
de ácidos graxos voláteis (AGV) 

(LIU et al,, 
2018a) 

Batelada RA 
Lodo de 
esgoto 

HCl (6 mol/L) e 
NaOH (6 mol/L) 
para controlar o 
Ph 

pH 5,9 
inicial 

Condição ótima para a produção 
de hidrogênio 

(ZHANG et 
al,, 2019) 

Batelada 
Palha de 

arroz 
RA _ 7,32 

Condição ótima para a produção 
de biometano 

(KAINTHOL
A et al,, 
2020) 

Semi-contínuo RA 
Esterco 
bovino 

HCl (0,1 mol/L) or 
NaOH (0,1 mol/L) 

7,65 

A co-digestão anaeróbia de alta 
taxa estável foi iniciada com 
sucesso com um pH inicial de 
7,65, 

(XING et al,, 
2020) 

Batelada RA 
Esterco de 

aves 

Solução de 1 N 

de NaHCO₃ foi 
adicionada para 
atingir o pH 
desejado, 

7,0 
Condição ótima para a produção 
de biogás e degradação de DQO 
(Demanda Química de Oxigênio) 

(DEEPANRA
J et al,, 
2021) 
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Tabela 3 – Valores ótimos de relação alimento/microorganismo e microorganism/alimento na digestão 
anaerobia dos estudos dos artigos do portfólio – Análise sistemática  

Substrato 
Co-

substrat 
Inóculo Valor ótimo CH4 Obs, Ref, 

RA 
Resíduo 

de 
jardim 

Efluente de 
reator tratando 
RA + Lodo de 
esgoto 

Razão substrato para 
inóculo: 1 gSV/gSV 
Baseado em sólidos 
voláteis secos (SV) 

6,7 
LCH4/Lútil 

Os maiores rendimentos 
de biometano foram 
obtidos neste valor 
ótimo, 

(BROWN 
and LI, 2013) 

RA _ 

Lodo misto 
(Lodo de 
esgoto + 
digestato) 

Razão inóculo para 
substrato: 0,33 gSV/gSV 

505 
mLCH4/

gSV 

Realizado com o valor 
ótimo no qual o 
rendimento de 
biometano foi 20% maior 

 KONG et al,, 
2016) 

RA 
simulado 

_ 
Inóculo do 
reator 
metanogênico 

Razão substrato para 
inóculo: 0,30 gSV/gSV 

151 
mLCH4/

gSV 

Os resultados mostraram 
que o maior rendimento 
de biometano foi 
alcançado com uma 
razão substrato para 
inóculo (SI) de 0,30, 

(DADASER-
CELIK et al,, 

2016) 

RA 
simulado 

Papelão  

Lodo misto 
(Lodo de reator 
que trata 
efluentes de 
fábrica de 
açúcar + lodo 
de planta que 
trata a fração 
orgânica de 
resíduos 
sólidos 
urbanos) 

Razão substrato para 
inóculo: 0,25 gSV/gSV 

(Para produção de 
biometano) 

Razão substrato para 
inóculo: 1,4 gSV/gSV 

(Para produção de 
hidrogênio) 

400 
mLCH4/

gSV 

A produção eficiente de 
biometano foi alcançada 
com uma baixa razão 
substrato para inóculo 
(SI) de 0,25, Em SIRs 
mais altas, foram 
produzidos hidrogênio e 
metabólitos, resultando 
em menores 
degradações do 
substrato, 

(CAPSON-
TOJO et al,, 

2017) 

RA _ 
Lodo de 
esgoto 

Razão inóculo para 
substrato: 0,8 

Baseado no peso seco 

450 a 
500 

mLCH4/
gSV 

Em valores muito baixos 
de (inóculo/substrato) IS 
(0,8), o desempenho da 
digestão foi melhor nos 
tratamentos, 

(CAI et al,, 
2016) 

RA _ Lodo de esgoto 
Razão substrato para 
inóculo: 1,42 
gDQORA/gSV 

639 mL 
CH4/g 
CODRA 

A razão de 1,42 teve a 
maior recuperação de 
CH4-DQO, 

(HOBBS et 
al,, 2018) 

Palha de 
arroz 

RA Esterco bovino 
Razão substrato para 
inóculo: 1,87 gSV/gSV 

323,8 
mLCH4/

gSV 

Apresentou maior 
rendimento de 
biometano em 1,87, 

(KAINTHOLA 
et al,, 2020) 

RA 
Esterco 
bovino 

Lodo 
anaeróbio de 
UASB tratando 
efluente de 
cervejaria 

Razão substrato para 
inóculo: 0,056 gSV/gSV 

2,7 
LCH4/L/ 

d 

Uma razão SI de menos 
de 0,07 foi o valor ótimo 
para iniciar a co-digestão 
com RA e esterco 
bovino, 

(XING et al,, 
2020) 

RA 
Resíduo 

de 
jardim 

Lodo e esgoto 
Razão substrato para 
inóculo: 1,5 gSV/gSV 

 

431 
mLCH4/

gSV 

A maior produção de 
biometano foi observada 
na co-digestão de RA 
com resíduos de iogurte 
pré-tratados por micro-
ondas na razão SI de 
1,5, 

(PANIGRAHI 
et al,, 2020) 
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Tabela 4 - Caracterização do resíduo alimentar de 41 estudos de 15 países (continua), 

País Substrato/Fonte pH DQOtotal(g/L) DQOsolúvel(g/L) ST (%) 
SV 

(%) 

ST 

(g/L) 

SV 

(g/L) 
SV/ST 

C 

(%) 

N 

(%) 

H 

(%) 

S 

(%) 

O 

(%) 
C/N 

Umidade 

(%) 
Ref, 

Coréia do 

Sul 
RA/ Refeitório do Instituto _ _ _ 4,24 4,1 _ _ 0,97 45,7 2,2 6,7 _ _ 20,77 _ (KIM; HAN; SHIN, 

2003) 

Coréia do 

Sul 
RA/ Refeitório do Instituto _ _ _ _ _ 225,7 215,2 0,95 50,1 3,6 _ _ _ 13,92 81,6 

(KIM; HAN; SHIN, 

2006), 

Coréia do 

Sul 
RA/ Refeitório do Instituto _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ 

(KIM et al,, 2007), 

 

Coréia do 

Sul 
RA/Cafeteria da escola 4,0 240 _ _ _ 208 189 0,91 _ _ _ _ _ _ _ (KIM; OH, 2011) 

Itália RA/Planta de DA  _ _ _ _ _ _ _ 0,82 _ _ _ _ _ _ _ 
(CAVINATO et al,, 

2012) 

Canadá 
RA/ Instalação de 

processamento de 

orgânicos 

6,0 106 39 _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ 
(ZHOU; 

ELBESHBISHY; 

NAKHLA, 2013) 

EUA RA/Supermercado 4,1 _ _ 15,2 13,8 _ _ 0,91 _ _ _ _ _ 11,40 _ (BROWN; LI, 2013) 

Líbano RA/Casas e supermercados _ 108 _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ (ATALLAH et al,, 

2014) 

Tailândia RA/Restaurantes _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ (SUWANNARAT; 

RITCHIE, 2015) 

Cingapura 
RA/Refeitório de 

universidade 
6,2 _ _ 33,8 21,1 _ _ 0,95 _ _ _ _ _ 21,50 _ (ZHANG et al,, 2017) 

 

 

 



137 
 

Tabela 4 - Caracterização do resíduo alimentar de 41 estudos de 15 países (continua), 

País Substrato/Fonte pH DQOtotal(g/L) DQOsolúvel(g/L) 
ST 

(%) 

SV 

(%) 

ST 

(g/L) 
SV (g/L) SV/ST 

C 

(%) 

N 

(%) 

H 

(%) 

S 

(%) 

O 

(%) 
C/N 

Umidade 

(%) 
Ref, 

Índia 
RA/Refeitório do 

instituto 
_ _ _ _ _ _ _ _ 49,96 1,13 _ _ _ 44,21 _ 

(SENTHILKUMAR et 

al,, 2016) 

China 
RA/Cantina da 

Universidade 
_ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ (CAI et al,, 2016) 

EUA 
RA/Cantina da 

Universidade 
_ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ 

_ 

 

 

 

 

(REDCORN; 

ENGELBERTH, 2016) 

Índia 
RA/Cantina da 

Universidade 
6,8 _ _ 26,8 26,2 _ _ 0,98 _ _ _ _ _ _ 73,2 (SAHU et al,, 2017) 

Índia 
RA/Cantina da 

Universidade 
_ _ _ _ _ _ _ _ 49,96 1,13 _ _ _ 44,21 _ 

(DEEPANRAJ; 

SIVASUBRAMANIAN; 

JAYARAJ, 2017) 

Coréia 

do Sul 

RA/Cantina da 

Universidade 
4,9 _ _ 23,02 20,55 _ _ 0,89 _ _ _ _ _ _ _ (NGUYEN et al,, 2017) 

Itália 
RA/ coleta porta – a 

-porta 
_ _ _ _ _ _ _ 0,92 _ _ _ _ _ _ _ 

(GOTTARDO et al,, 

2017) 

China RA/Restaurante 6,7 92,6 _ _ _ 117 _ 0,91 41,3 3,3 4,3 _ 32,2 12,50 _ (LIU et al,, 2018) 

China 
RA/Cantina da 

Universidade 
4,7 _ _ _ _ _ _ _ 58,45 2,45 _ _ _ 23,86 _ (LI et al,, 2018) 

Japão RA/Mercado _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ (QIN et al,, 2018) 

 

Tabela 4 - Caracterização do resíduo alimentar de 41 estudos de 15 países (continua), 
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País Substrato/Fonte pH DQOtotal(g/L) DQOsolúvel(g/L) 
ST 

(%) 

SV 

(%) 

ST 

(g/L) 

SV 

(g/L) 
SV/ST C (%) 

N 

(%) 

H 

(%) 

S 

(%) 

O 

(%) 
C/N 

Umidade 

(%) 
Ref, 

Coréia do 

Sul 

RA/Cantina de 

Universidade 
4,9 _ _ 23,02 20,55 _ _ 0,89 _ _ _ _ _ 14,58 _ 

(NGUYEN et al,, 

2017d) 

China 
RA/Cantina de 

Universidade 
5,2 _ _ 19,7 18,1 _ _ 0,92 _ _ _ _ _ 21,08 _ 

(WANG; ZHANG; 

HUO, 2017d) 

Brasil RA/Restaurante 5,4 _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ 
(GUIMARÃES; 

MAIA; SERRA, 

2018) 

Grécia RA/Cantina do Instituto  4,2 151,3 _ _ _ 122,6 107 0,87 _ _ _ _ _ _ _ 
(MARAGKAKI et 

al,, 2018) 

China 
RA/Cantina de 

Universidade 
7,1 _ _ 21,11 19,83 _ _ 0,94 _ _ _ _ _ 17,15 _ 

(ZHANG et al,, 

2018c) 

Cingapura 
RA/Cantina de 

Universidade 
4,3 _ _ 35 25 _ _ 0,71 _ _ _ _ _ 21,00 _ (LIM et al,, 2018b) 

EUA 
RA/Cantina de 

Universidade 
_ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ 

(HOBBS et al,, 

2018b) 

Colômbia 
RA/Cantina de 

Universidade 

 

5,64  
112,52 22,67 _ _ 110,73 93,41 0,84 _ _ _ _ _ _ 75,6 

(PARRA-OROBIO 

et al,, 2018b) 

Índia 
RA/Cantina de 

Universidade 
_ _ _ 20,1 _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ 

(CHAKRABORTY; 

VENKATA 

MOHAN, 2018c) 

China 
RA/Cantina de 

Universidade 
_ _ _ 25,7 21,8 _ _ 0,85 50,8 2,3 _ _ _ 22,09 _ 

(QIAN et al,, 

2019b) 

China 
RA/Cantina de 

Universidade 
_ _ _ 31,7 29,59 _ _ 0,93 47,08  3,02 7,04 0,5 _ 15,58 _ 

(ZHANG et al,, 

2019c) 

Chipre RA/Restaurante _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ 
(LOIZIA; 

NEOFYTOU; 

ZORPAS, 2019) 

China 
RA/Cantina de 

Universidade 
4,9 _ _ 14,54 14,21 _ _ 0,98 _ _ _ _ _ 27,40 _ 

(ZHAO et al,, 

2019c) 

Tabela 4 - Caracterização do resíduo alimentar de 41 estudos de 15 países (conclusão), 
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País Substrato/Fonte pH DQOtotal(g/L) DQOsolúvel(g/L) 
ST 

(%) 

SV 

(%) 

ST 

(g/L) 

SV 

(g/L) 
SV/ST 

C 

(%) 

N 

(%) 

H 

(%) 

S 

(%) 

O 

(%) 
C/N 

Umidade 

(%) 
Ref, 

China RA/Cantina de 

universidade 
_ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ (ZHANG et 

al,, 2019) 

Coréia do 

Sul 

RA/Instalação de 

valorização de RA  
4,3 191,7 42,4 _ _ 150 140 0,93 _ _ _ _ _ _ _ 

(LEE et al,, 

2019) 

França RA/Produtor de feijão 5,0 _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ 
(CAPSON-

TOJO et al,, 

2019) 

EUA 
RA/Cantina da 

Universidade 
_ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ _ 

(HEGDE; 

TRABOLD, 

2019) 

China RA/Refeitório escolar 6,1 _ _ 19,43 18,8 _ _ 0,97 49,05 2,96 6,46 _ _ 16,57 _ 
(ZHAO et al,, 

2019) 

Índia RA/Cantina do instituto 5,4 _ 7,4 27,6 18,9 _ _ 0,68 24,06 2,12 _ _ _ 11,35 72,4 
(DEEPANRAJ 

et al,, 2020) 

Índia RA/Cantina do instituto _ _ _ _ _ _ _ _ 49,96 1,13 10,35 _ 38,28 44,21 _ 
(DEEPANRAJ 

et al,, 2020) 

Índia RA/Cantina do instituto  3,7 _ 2,42 22,6 21,19 _ _ 0,94 42,7 1,97 9,1 0,3 46,2 21,68 _ 

(PANIGRAHI; 

SHARMA; 

DUBEY, 

2020) 
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Apêndice B - ANOVA dos modelos 

cinéticos 
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ANOVA do Modelo de Gompertz modificado 
 
 

Controle pH 8,3   [Mg:PO4
3-1:1] 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados df 

Quadrados 

médios 

Regressão 516760,674 3 172253,558 

Resíduo 9233,836 18 512,991 

Total não 

corrigido 
525994,510 21  

Total 

corrigido 
154073,172 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados 

dos Resíduos) / (Soma de Quadrados 

Corrigida) = ,940. 
 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados df 

Quadrados 

médios 

Regressão 1586303,062 3 528767,687 

Resíduo 23675,208 18 1315,289 

Total não 

corrigido 
1609978,270 21  

Total 

corrigido 
395525,412 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados 

dos Resíduos) / (Soma de Quadrados 

Corrigida) = ,940. 

 
 

                               pH 8,7   [Mg:PO4
3-1:1] pH 9,5   [Mg:PO4

3-1:1] 
 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados df 

Quadrados 

médios 

Regressão 1900981,600 3 633660,533 

Resíduo 29583,410 18 1643,523 

Total não 

corrigido 
1930565,010 21  

Total 

corrigido 
400150,971 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados 

dos Resíduos) / (Soma de Quadrados 

Corrigida) = ,926. 

 

 
 

 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados df 

Quadrados 

médios 

Regressão 512522,038 3 170840,679 

Resíduo 8828,462 18 490,470 

Total não 

corrigido 
521350,500 21  

Total 

corrigido 
93407,412 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados dos 

Resíduos) / (Soma de Quadrados Corrigida) = 

,905. 

 
 

                    pH 8,3   [Mg:PO4
3-2:1]   pH 8,7   [Mg:PO4

3-2:1] 
 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados df 

Quadrados 

médios 

Regressão 561129,062 3 187043,021 

Resíduo 13329,118 18 740,507 

 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados df 

Quadrados 

médios 

Regressão 679959,670 3 226653,223 

Resíduo 13500,550 18 750,031 



142 
 

Total não 

corrigido 
574458,180 21  

Total 

corrigido 
59212,830 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados dos 

Resíduos) / (Soma de Quadrados Corrigida) = 

,775. 

 
 

Total não 

corrigido 
693460,220 21  

Total 

corrigido 
101428,030 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados 

dos Resíduos) / (Soma de Quadrados 

Corrigida) = ,867. 

 
 

 
 

                          pH 9,5   [Mg:PO4
3-2:1 

 
 

          pH 8,3  [Mg:PO4
3-3:1] 

 

 
 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados df 

Quadrados 

médios 

Regressão 582088,721 3 194029,574 

Resíduo 13851,239 18 769,513 

Total não 

corrigido 
595939,960 21  

Total 

corrigido 
60641,491 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados dos 

Resíduos) / (Soma de Quadrados Corrigida) = 

,772. 

 

 

 
 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados df 

Quadrados 

médios 

Regressão 677556,015 3 225852,005 

Resíduo 12582,365 18 699,020 

Total não 

corrigido 
690138,380 21  

Total 

corrigido 
194317,511 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados dos 

Resíduos) / (Soma de Quadrados Corrigida) = 

,935. 
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pH 8,7 [Mg:PO4
3-3:1] pH 9,5 [Mg:PO4

3-3:1] 
 
 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados df 

Quadrados 

médios 

Regressão 877582,954 3 292527,651 

Resíduo 2303,176 18 127,954 

Total não 

corrigido 
879886,130 21  

Total 

corrigido 
210921,672 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados dos 

Resíduos) / (Soma de Quadrados Corrigida) = 

,989. 

 
 

 

 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados df 

Quadrados 

médios 

Regressão 769167,308 3 256389,103 

Resíduo 1924,392 18 106,911 

Total não 

corrigido 
771091,700 21  

Total 

corrigido 
199828,607 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados dos 

Resíduos) / (Soma de Quadrados Corrigida) = ,990. 

 

 
 

ANOVA do Modelo Logístico 
 
 
 

Controle pH 8,3   [Mg:PO4
3-1:1] 

 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados df 

Quadrados 

médios 

Regressão 517736,165 3 172578,722 

Resíduo 8258,345 18 458,797 

Total não 

corrigido 
525994,510 21  

Total 

corrigido 
154073,172 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados dos 

Resíduos) / (Soma de Quadrados Corrigida) = 

,946. 

 

 

 

 

 
 

 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados df 

Quadrados 

médios 

Regressão 1588475,462 3 529491,821 

Resíduo 21502,808 18 1194,600 

Total não 

corrigido 
1609978,270 21  

Total 

corrigido 
395525,412 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados dos 

Resíduos) / (Soma de Quadrados Corrigida) = ,946. 
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pH 8,7   [Mg:PO4
3-1:1] pH 9,5   [Mg:PO4

3-1:1] 
 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados Df 

Quadrados 

médios 

Regressão 1903513,544 3 634504,515 

Resíduo 27051,466 18 1502,859 

Total não 

corrigido 
1930565,010 21  

Total corrigido 400150,971 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados dos 

Resíduos) / (Soma de Quadrados Corrigida) = ,932. 

 
 
 
 
 

 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados df 

Quadrados 

médios 

Regressão 513504,525 3 171168,175 

Resíduo 7845,975 18 435,888 

Total não 

corrigido 
521350,500 21  

Total corrigido 93407,412 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados dos 

Resíduos) / (Soma de Quadrados Corrigida) = ,916. 

 
 

pH 8,3   [Mg:PO4
3-2:1] pH 8,7   [Mg:PO4

3-2:1] 
 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados Df 

Quadrados 

médios 

Regressão 561278,296 3 187092,765 

Resíduo 13179,884 18 732,216 

Total não 

corrigido 
574458,180 21  

Total corrigido 59212,830 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados dos 

Resíduos) / (Soma de Quadrados Corrigida) = ,777. 

 
 

 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados df 

Quadrados 

médios 

Regressão 680263,256 3 226754,419 

Resíduo 13196,964 18 733,165 

Total não 

corrigido 
693460,220 21  

Total corrigido 101428,030 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados dos 

Resíduos) / (Soma de Quadrados Corrigida) = ,870. 

 
 

pH 9,5   [Mg:PO4
3-2:1] pH 8,3  [Mg:PO4

3-3:1] 
 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados Df 

Quadrados 

médios 

Regressão 582102,543 3 194034,181 

Resíduo 13837,417 18 768,745 

Total não 

corrigido 
595939,960 21  

Total corrigido 60641,491 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados dos Resíduos) 

/ (Soma de Quadrados Corrigida) = ,772. 
 

 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados df 

Quadrados 

médios 

Regressão 689822,467 3 229940,822 

Resíduo 315,913 18 17,551 

Total não 

corrigido 
690138,380 21  

Total corrigido 194317,511 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados dos 

Resíduos) / (Soma de Quadrados Corrigida) = ,998. 
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pH 8,7 [Mg:PO4
3-3:1] pH 9,5 [Mg:PO4

3-3:1] 
 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados df 

Quadrados 

médios 

Regressão 878812,318 3 292937,439 

Resíduo 1073,812 18 59,656 

Total não 

corrigido 
879886,130 21  

Total corrigido 210921,672 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados dos 

Resíduos) / (Soma de Quadrados Corrigida) = ,995. 

 
 

 

ANOVAa 

Origem 

Soma dos 

Quadrados df 

Quadrados 

médios 

Regressão 770474,732 3 256824,911 

Resíduo 616,968 18 34,276 

Total não 

corrigido 
771091,700 21  

Total corrigido 199828,607 20  

Variável dependente: expt 

a. R quadrado = 1 - (Soma de Quadrados dos 

Resíduos) / (Soma de Quadrados Corrigida) = ,997. 
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Apêndice C - Análise de resíduos do 

modelo de regressão múltipla 
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Figura 26 – Análise de resíduos do modelo de regressão múltipla. 

                         Fonte: Autoria própria. 
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