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Nota de apresentacao

A presente revisdo bibliografica aborda os principais aspectos sobre a introducdo de
solugdes técnicas de tratamento e valorizacao de efluentes em exploragdes de bovinivultura. O
desenvolvimento deste trabalho € resultado da experiéncia profissional do Autor e visa a
disponibilizacdo de conhecimentos actualizados de acordo com os objectivos e conteidos
programaticos da Unidade Curricular de Qualidade Ambiental da Licenciatura em Ciéncia e
Tecnologia Animal, e da Unidade Curricular de Gestao de Efluentes Pecuarios do CTESP em
Produgcdao Animal, da Escola Superior Agraria de Viseu. Além disso, serve de apoio a
Técnicos que exercam fungdes na gestdo de efluentes pecudrios, em particular em exploracdes

de bovinos.

O Autor,

José Luis da Silva Pereira
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1

Introducao

A contribui¢do negativa para o ambiente com origem no azoto € outros nutrientes
presentes nos efluentes pecudrios tem sido motivo de preocupacdo crescente nos ultimos anos
(Burton e Turner, 2003). Os riscos potenciais de polui¢do de solos, d4gua e ar encontram-se

descritos na Figura 1.1.
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Figura 1.1
Polui¢do potencial sobre os solos, dgua e ar a partir da actividade agricola relacionada com a producao animal

(adaptado de Burton e Turner, 2003).
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Os sistemas de produgdo intensiva de bovinicultura leiteira sdo apontados como das
maiores fontes de poluicdo das dguas superficiais e subterraneas e da atmosfera (Jarvis, 1993).

As exploracdes de bovinicultura leiteira produzem basicamente trés tipos de
efluentes: os chorumes e estrumes, e as aguas sujas. Os chorumes s@o constituidos por uma
mistura de fezes, urina e dgua, com quantidades reduzidas de material da cama dos animais
(cerca de 10% de matéria seca (MS)). Os estrumes sdo constituidos pelas fezes, urina e
quantidades significativas de material utilizado para a cama dos animais (cerca de 25% MS)
(Bicudo e Ribeiro, 1996a). As caracteristicas destes efluentes dependem do tipo de instalacao
e do modo como os animais sdo criados (intensiva ou extensivamente), do tipo de material
utilizado para a cama dos animais, do processo de remog¢do das instalacdes (arrastamento
hidrdulico, mecanico ou manual), das quantidades de &dgua utilizadas nas operacdes de
lavagem e da dieta alimentar (Trindade, 1997). As 4guas sujas resultam, principalmente, das
operacdes de lavagem das salas de ordenha e dreas adjacentes e da mistura de dguas pluviais
com os dejectos nos parques de exercicio descobertos.

Em Portugal existem cerca de 1 285 000 cabecas de gado bovino (incluindo as
regides Autonomas da Madeira e dos Acores), das quais 360 000 sdo vacas leiteiras. A
quantidade total de efluentes produzidos pelo sector pecudrio (bovinicultura, suinicultura e
avicultura) em Portugal estima-se que seja cerca de 20 a 25 milhdes de toneladas por ano e o
sector da bovinicultura leitura contribui para quase 25% do total. Por outro lado, nas regides
da Beira Litoral e Entre Douro e Minho localizam-se cerca de 70% das exploragdes leiteiras
de Portugal Continental (INE, 2001).

Nos ultimos 30 anos desenvolveu-se na regido do Entre Douro e Minho um sistema
agro-pecudrio muito intensivo (Moreira, 1994), que resultou em elevadas densidades de
animais em dreas reduzidas e consequentemente na producdo de elevada quantidade de
efluente recolhido das instalagdes pecudrias (por via liquida, sendo genericamente designado
por chorume). Este efluente, na maioria das exploragdes, é armazenado em fossas de retengdo
por um periodo que ndo ultrapassa os 4 a 6 meses e € posteriormente aplicado sem tratamento
aos solos agricolas.

Estes efluentes apresentam um elevado potencial poluente devido a libertacdo de
odores, volatilizacdo de amoniaco, emissdo de gases com elevado efeito de estufa e
capacidade de destruicdo do ozono (N,O e CH,), contaminacdo das dguas com compostos
organicos, nitratos e fosforo (Trindade, 1999) e proliferacdo de microrganismos patogénicos
(WHO, 1989). Em termos de carga organica expressa em CBOs, o sector da bovinicultura

leiteira contribui com quase 20% da carga organica total (Costa et al., 1983).
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Viérias medidas ou estratégias t€ém sido propostas com vista a optimizacdo da
utilizacdo dos nutrientes veiculados pelos chorumes na producdo vegetal e/ou diminui¢do dos
prejuizos ambientais a eles associados (Trindade, 1997; Bicudo, 1999; Lopes, 1999; Pereira,
2000; Ribeiro, 2003a; Sousa, 2003). Exemplos dessas medidas sdo: formulacdo de dietas
alimentares para os animais mais apropriadas, reducdo de efectivos animais de substitui¢ao,
aumento da produtividade por animal e reducdo dos efectivos animais de producdo, novas
solucdes no desenho e concepgdo das instalacdes pecudrias, pré-tratamento do chorume por
processos fisicos e quimicos, utilizacdo integrada do chorume e da fertilizacdo mineral das
culturas, metodologias com menor impacto ambiental na aplicacdo de chorume aos solos e
alteracdo dos sistemas culturais.

Numa zona de agricultura intensiva, a gestdo e reciclagem dos efluentes produzidos
nas exploracdes ¢ fundamental para que o sistema agrario seja sustentavel e, por outro lado,
para corrigir problemas que prejudicam o ambiente, nomeadamente a lixiviagao do ido nitrato
para os lencois fredticos e emissdes de N,O e NHj para a atmosfera (Trindade, 1997). Desta
forma, ha necessidade de elaborar planos de gestdo dos efluentes produzidos e dos nutrientes

e também de controlar os odores (HouseBill, 2001).
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2

Processos de tratamento e valorizacao de efluentes

2.1 Caracteristicas dos efluentes de bovinicultura

2.1.1 Origem

No contexto da bovinicultura em Portugal Continental, as regides da Beira Litoral
(BL) e Entre Douro e Minho (EDM) albergam 70,2% das exploragdes leiteiras existentes, as
quais estd associado 67,8% do efectivo leiteiro total, o que corresponde a 48,8% do niimero
de vacas leiteiras existente em Portugal continental e insular (INE, 2001).

Estas regides tém sofrido alteragdes nas suas estruturas agrdrias, onde, paralelamente
ao aumento do nimero de exploragdes com superficie agricola ttil (SAU) superior a 20 ha, se
verificou uma concentracdo de efectivos leiteiros por exploracdo. Segundo dados
inventariados pelo Recenseamento Geral da Agricultura (INE, 2001) correspondente a 1989 e
1999, as regides da BL e do EDM passaram a albergar respectivamente mais 23% e 27% de
exploragdes leiteiras com SAU>20 ha. No mesmo periodo constatou-se também uma
concentracdo do efectivo leiteiro: no EDM, as exploracdes com mais de 20 cabecas, que em
1989 albergavam 25% dos bovinos de leite da regido, passaram a dispor de 72% desse
efectivo em 1999; panorama idéntico se constatou na BL onde, para o mesmo escaldo e
durante o mesmo periodo, a variacdo foi de 11% para 49%.

Apesar dos dados estatisticos apontarem para uma alteragdo da estrutura da
bovinicultura de leite nestas duas regides, a estrutura agraria ai dominante continua a ser
minifundidria, aliada a uma produgdo intensiva que se baseia largamente no incremento do
encabecamento das unidades de produg¢do, uma vez que o aumento da drea média das

exploracdes ndo acompanhou o crescimento do efectivo animal (D’Ega et al., 2001).
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A constatac@o desta situacdo torna cada vez mais necessaria e urgente a intervencao
ao nivel da implementacdo de sistemas de gestdo de efluentes e, mais concretamente, da
aplicacdo de tecnologias de tratamento aos efluentes das exploracdes destas regides.

Apresentam-se, no Quadro 2.1, as caracteristicas predominantes das exploracdes de
bovinicultura leiteira, no que respeita ao tipo de estabulacdo e regime de limpeza das
instalacdes das regides da BL e do EDM, 41,4% das quais se localizam na regido da BL

(D’Ega et al., 2001).

Quadro 2.1

Representatividade das exploragdes por escaldo e suas caracteristicas nas regides do EDM e BL (adaptado de
D'Ec¢a et al., 2001).

Caracteristicas das exploracdes EDM BL
Efectivo bovino total >80 38% >80 29%
(n.° de animais) 49-80 31% 49-80 33%
Vacas leiteiras 29-49 30% 29-49 30%
(n.° de animais) 49-80 34% 49-80 31%
Recria/vacas leiteiras (%) 43% 32%

. ~ Livre 81% Livre 68%
Tipo de estabulacdo Fixa 19% Fixa 3%
Egiggencm de limpeza da estabulagao 30 dias de intervalo 2 dias de intervalo
Sistema de limpeza da estabulacio

(livre) P4 de arrasto

Comparando as duas regides, a dimensdo do efectivo bovino ndo difere
substancialmente. Embora com menos incidéncia na BL, o tipo de estabulacdo é geralmente
livre, o que possibilita a sua limpeza por pa de arrasto. A frequéncia de limpeza apresenta
uma diferenca substancial sendo mais espacada no EDM onde geralmente o piso do estdbulo é
em betdo e ripado.

A manipulagdo dos efluentes € actualmente uma grande preocupacdo para 0s
bovinicultores. O desenvolvimento da pecudria intensiva, com elevadas concentracdes de
animais em d4reas restritas, tem originado uma concentragdo de grandes quantidades de
estrumes e chorumes, entre outros residuos, cuja evacuagdo e destino final constituem um
problema preocupante (Bicudo, 1999).

Esta situagdo agrava-se principalmente em exploracdes com dreas relativamente
pequenas onde a disponibilidade de terras de cultivo ndo € suficiente para assimilar a
quantidade de residuos produzida, com cumprimento dos limites impostos pela legislacdo e
seguindo os principios de fertilizagao racional dos solos.

Para além dos nutrientes (principalmente azoto (N), fésforo (P) e potéssio (K)) e dos
oligoelementos (metais pesados sob as formas de 6xido de zinco e sulfato de cobre), os

dejectos pecudrios bovinos provenientes de exploracdes intensivas possuem ainda quantidades
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substanciais de matéria organica, azoto amoniacal, compostos volateis (responsaveis por maus
cheiros) e agentes patogénicos que, ndo sendo geridos e processados adequadamente, trazem
consequéncias nefastas para o meio ambiente (Mtnez-Almeida et al., 2004).

As caracteristicas e composicao dos efluentes de bovinicultura produzidos dependem
de varios factores, podendo citar-se: tipo e peso médio do animal, tipo de exploracdo, sistema
de alojamento, dieta alimentar, sistema de distribuicdo de alimentos, consumos de dgua para
ingestdo e operacdes de lavagem das instalacdes, pratica de desinfec¢do das instalacdes,
sistema de limpeza das instalacdes e sistema de recolha e manipulacdo dos efluentes (Buxadé,
1998).

Nos Quadros 2.2, 2.3 e 2.4 apresentam-se valores médios das necessidades de
ingestdo dgua, producdo de dejectos e necessidades de dgua para lavagem das instalacdes de

animais bovinos.

Quadro 2.2
Valores médios das necessidades didrias de ingestdo dgua para animais bovinos (adaptado de Fuentes Yague,
1992).

Animal Necessidades de dgua (L)
Vacas leiteiras (por litro de leite produzido) 4-5

Vitelos (menos 1 ano idade) 10-25

Bezerras (menos 1 ano idade) 10-14

Novilhos e novilhas (por 100 kg peso vivo) 8-10

Quadro 2.3

Valores médios da quantidade de dejectos produzidos por animais bovinos (adaptado de Fuentes Yague, 1992).
Animal Idade (meses) Dejecgoes (kg dia'l)
Bezerros 0-3 5
Bezerros 3-6 7
Novilhas de leite 6-15 14
Novilhas de leite e novilhas para carne 15-24 21

Vaca para carne >24 28

Vaca leiteira >24 45
Quadro 2.4

Valores médios das necessidades de dgua para lavagem das instalacdes e da produgdo de urina para animais
bovinos com aptiddo leite e carne (adaptado de Fuentes Yague, 1992).

Animal Aguas lavagem (L Producdo urina (L
animal™ dia'l) animal™ ano'l)

Bovinos (leite) 50 5000

Bovinos (carne) 40 2500
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A caracterizacdo rigorosa dos chorumes de bovinicultura em estado bruto ou diluido é
dificil devido a variabilidade induzida pelos factores apresentados anteriormente. No Quadro

2.5 apresentam-se valores médios relativos a composi¢ao de chorumes de bovinicultura.

Quadro 2.5

Composi¢do média dos chorumes brutos de exploragdes de bovinicultura.

Parametros (Svoboda, 1995) Valor (g Lh Microflora (Guillet, 1989) 10’ animal dia™
Sélidos totais 100 Coliformes totais 2400
Sélidos volateis 85 Coliformes fecais 2400
Sélidos suspensos 84 Enterococcus 420
CQO 140 Streptococci 150
CBO;s 23 E. Coli 3
Azoto total 4 Anaerdbios 500
Azoto organico 3 Aerdbios 100
Azoto amoniacal 1 Salmonelas presencga
Fosfato 2

Potéssio 5

Uma gestdo correcta dos efluentes de bovinicultura comecga, antes de mais, na
minimizacao da sua producdo, nomeadamente através do controlo dos consumos de dgua na
lavagem das instalagdes e reducdo dos desperdicios efectuados pelos animais (European IPPC
Bureau, 2001).

A quantidade de 4guas sujas produzidas numa exploracdo é func¢do, principalmente,
dos niveis de precipitacdo e do regime e tipo de lavagens realizadas nas salas de ordenha e nos
parques de exercicio. A contribui¢do das dguas pluviais pode ser significativa nos meses de
Inverno, pelo que se deve minimizar, tanto quanto possivel, a afluéncia destas dguas nos
parques descobertos. A instalacdo de sistemas de recolha e drenagem das dguas pluviais nas
instalagdes pecudrias, utilizando por exemplo algerozes, caleiras e ramais de descarga, pode
contribuir para uma reducao significativa do volume de dguas sujas produzido na exploracdo
(MAFF, 1991). A separacdo de sistemas de recolha e drenagem de 4guas sujas e pluviais
constitui uma boa pratica de gestio dos efluentes.

A dgua utilizada nas salas de ordenha varia entre 14 e 22 L animal’ dia” para
sistemas de lavagem com pressdo e entre 27 a 45 L animal™' dia™' para sistemas sem pressdo
(Howat, 1988).

Nas exploracdes de grande dimensdo, pode justificar-se a construcdo de um tanque

separado para o armazenamento de 4guas sujas. Este tanque deve ser construido o mais
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proximo possivel da zona de produgdo destas dguas, de modo a minimizar a ocorréncia de
contaminag@o com outro tipo de efluentes. Nas exploracdes de menor dimensao, onde a drea
de parques descobertos nao € significativa, as &4guas sujas podem ser recolhidas e
armazenadas junto com os chorumes (Bicudo e Ribeiro, 1996a).

A utilizacdo de sistemas de arrastamento hidrdulico das dejec¢des permite a
automatizacdo da operacao de limpeza das instalacdes pecudrias, resultando no entanto num
aumento substancial na quantidade de efluentes produzidos (Ribeiro, 2003b). Caso seja
efectuada a recirculagdo destes efluentes, € possivel reduzir bastante os volumes de dgua
envolvidos nesta operagdo. Para que a recirculacdo se processe de forma adequada é
necessdria a consideracdo de sistemas de tratamento, de forma a assegurar a manutencao das
condi¢des higio-sanitdrias das instalacdes e equipamentos (Baptista et al., 2001) de
bombagem e transporte dos efluentes.

Outra forma de controlo do consumo de 4gua associado a limpeza das instalagdes
consiste na adequacdo dos procedimentos de lavagem de ripados, pavimentos e equipamentos
através, por exemplo, da utilizacdo de mangueiras com dispositivos de controlo de caudal no
respectivo bocal, ou na efectivacdo desta operacdo do modo mais rapido possivel com
sistemas de alta pressao (Ribeiro, 2003b).

A minimizacdo das perdas de &4gua da rede de bebedouros implantados nas
instalacdes deve ser conseguida através da seleccdo do tipo e localizacdo dos dispositivos
(Buxadé, 1998). A utilizacdo de bebedouros de nivel constante (correctamente
dimensionados) nas instalacdes para vacas leiteiras minimiza o desperdicio de dgua.

A elaboracdo de planos de gestdo de efluentes deve atender aos seguintes objectivos:
manter niveis aceitdveis de satide e de producdo animal; assegurar uma gestao apropriada dos
recursos de dgua, solo e ar de modo a proteger as dguas superficiais e subterraneas; minimizar
odores, poeiras e microrganismos patogénicos; cumprir os regulamentos e a legislacao local e
da administracdo central (Bicudo 1999). Na sua elaboracdo devem ser analisados os seguintes
aspectos: identificacdo das necessidades de dgua; caracteristicas dos diferentes efluentes
produzidos; andlise do circuito a percorrer desde a producao até ao destino final, incluindo as
estruturas de recolha, armazenamento e tratamento, de forma a detectarem-se dilui¢des
desnecessarias por lavagens mal executadas, infiltragdes no sistema de drenagem, afluéncia de
aguas pluviais as estruturas de armazenamento e de tratamento (Bicudo, 1991a); programacao
das operacdes de transporte e espalhamento nos solos, épocas de aplicacdo, mao-de-obra e

equipamento disponivel (Trindade, 1997).
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2.1.2 Microrganismos patogénicos

Os efluentes pecudrios contém normalmente uma vasta gama de microrganismos que
estdo presentes no trato digestivo dos animais, podendo muitos deles ser patogénicos. As
principais categorias de microrganismos de origem fecal e com potencial patogénico sdo: as
bactérias (Salmonella spp., Escherichia coli, Campylobacter spp., Aeromonas hydrophila,
Yersinia enterocolitica, Vibrio spp., Leptospira spp., Listeria spp.), 0s protozoarios
(Cryptosporidium parvum, Giardia lamblia, Balantidium coli) e os virus (virus da hepatite E,
reovirus, rotavirus, adenovirus, calicivirus, virus da influenza) (Sobsey et al., 2001).

Ha risco potencial destes microrganismos patogénicos serem transmitidos tanto aos
animais sauddveis como ao préprio Homem directamente, durante as operacdes de lavagem
das instalagdes pecudrias, transporte e, em particular, durante a aplicagdo ndo controlada dos
efluentes aos solos (Strauch e Ballarini, 1994), como, indirectamente, através da
contaminacdo das dguas, forragens, pastagens, leite e carne (Bicudo et al., 2000).

O ntimero e o tipo de microrganismos patogénicos presentes nos efluentes dependem
da espécie pecudria e localizacio da exploragdo (Bicudo et al., 2000) e também da
temperatura, do pH, dos teores de nutrientes e concentracdo de oxigénio no efluente (Ribeiro,
1999). A remocao efectiva dos microrganismos patogénicos implica a conjugacio adequada
da duracdo do processo de tratamento e da temperatura aplicada, podendo ser utilizados
processos de tratamento aerébios e anaerdbios.

Os organismos patogénicos exibem, de uma forma geral, tempos de sobrevivéncia
menores que o periodo de crescimento da maioria das plantas, com excep¢do de algumas
espécies de Salmonella, virus e ovos de Ascaris e Taenia, caso sejam proporcionados a estes
ultimos condicdes ambientais favordveis (humidade e baixa intensidade de luz). A
sobrevivéncia dos agentes patogénicos nos solos € dependente da resisténcia dos
microrganismos aos efeitos ambientais adversos, como a radiagdo solar, a secura e a predagcdo
biolégica. E normalmente conseguida uma reducio de 90 a 99% dos agentes patogénicos nos
solos nos 10 a 20 dias seguintes a aplicacdo dos chorumes aos solos (WHO, 1989). A
sobrevivéncia de patogénicos nas plantas tende a ser substancialmente menor do que nos solos
(Bicudo e Ribeiro, 1996a).

Quando os efluentes pecudrios sdo aplicados aos solos, os microrganismos sao
expostos as condi¢cdes ambientais e a sua sobrevivéncia depende dos seguintes factores: tipo
de efluente (sélido ou liquido), método de tratamento e manipulacdo, época do ano, factores

ambientais (como pH, temperatura, teor de humidade e permeabilidade dos solos), presenca
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ou auséncia de plantas, interac¢des e tipo de microrganismos presentes nos solos (Burton e
Turner, 2003).

De uma forma similar, a transmissdo potencial de doencas para o Homem e animais
pela aplicacdo de efluentes pecudrios aos solos depende sobretudo dos seguintes factores:
dose minima que conduz a infeccdo, nimero e espécie de patogénicos, frequéncia e
sazonalidade dos patogénicos presentes, efeito do esquema de tratamento a que o efluente é
sujeito sobre o nimero de patogénicos, sobrevivéncia dos patogénicos quando sujeitos as
condi¢des ambientais, capacidade de remocao/inactivagdo dos patogénicos pelos solos apds a
aplicacao do efluente (Bicudo et al., 2000).

O impacto ambiental dos microrganismos patogénicos presentes nos efluentes tem
que ser considerado quando se procede ao planeamento para melhorar a manipulacdo dos
efluentes nas exploragdes, devendo ser aplicados aos solos numa forma que nao conduza a
contaminacgao de pessoas, animais, plantas e solos.

Priticas que conduzam a reducdo da prevaléncia, de patogénicos tém sentido
econémico (Pell, 1997) porque contribuem para a diminuicdo de potenciais problemas de
Saude Publica. Tém sido identificadas praticas, tais como: alteracdo da dieta alimentar dos
animais (Diez-Gonzalez et al., 1998), alteracao dos sistemas de produgdo (Davies et al.,
1997a), alteracdo dos sistemas de estabulacdo animal (Davies et al., 1997b); utilizacdo de
faixas com vegetacdo perene que funcionam como filtros na remocdo de sedimentos em
derivagdo, nutrientes e patogénicos originados por escorréncias das instalacdes pecudrias ou
no acondicionamento de estrumes (Coyne e Blevins, 1995; Coyne et al., 1995; Hubbard et al.,
1999); processos de tratamento bioldgico como lagoas anaerdbias (Bicudo, 1996; Sobsey,
1998), digestao anaerdbia (Monteith et al., 1986; Kearney et al., 1993) e tratamento aerébio
(Lund e Nissen, 1983; Munch et al., 1987) que conduzem a elevadas eficiéncias de remocao
de microrganismos patogénicos; aplicagdo de processos de desinfec¢ao dos efluentes (Haas et
al., 1995; Watkins et al., 1996; Turner e Burton, 1997; Skjelhaugen e Donantoni, 1998).

Tem sido demonstrado que os efluentes pecudrios tém certas propriedades
bactericidas e viricidas devido, aparentemente, as actividades bacteriana e proteolitica
existentes. Também o amoniaco produzido durante o periodo de armazenamento apresenta
propriedades bactericidas, que podem ser influenciadas pela alteragdo do pH (Bohm, 1994;
Haas et al., 1995).

Na pratica, o risco de transmissdo de doencas aos seres humanos e animais através da
aplicacdo dos chorumes em solo ardvel e pastagens pode ser minimizado através de um
conjunto de medidas (WHO, 1989) tais como: o armazenamento dos efluentes antes da sua

aplicacdo ter como duracdo minima um periodo de 4 semanas; os animais ndo devem entrar
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nas pastagens antes de se completarem 4 semanas apds a aplicacdo; o emprego de doses
reduzidas na aplicacdo de efluentes em pastagens e solos ardveis; o espalhamento dos
efluentes ser realizado antes da sementeira ou nas primeiras fases de desenvolvimento das

plantas.

2.2 Tecnologias de tratamento

Devido a composi¢do dos efluentes de bovinicultura, € necessdria a associagdo de
diversos niveis de tratamento para a obtencdo de efluentes tratados com a qualidade requerida
pelos padrées de langamento no meio hidrico receptor. Por outro lado, devido as
caracteristicas do sector (rendimento e dimensao das exploragdes) as solu¢des de tratamento a
implantar ndo devem pOr em risco a viabilidade econdmica das exploracoes.

Os sistemas de tratamento podem ser empregues com os objectivos de redugdo de
odores e/ou do potencial poluente ou para valorizacdo a partir do aproveitamento energético
(metano) (Lindley e Whitaker, 1996).

As estratégias para o tratamento com sucesso de efluentes pecudrios sdo
completamente distintas das empregues para os efluentes domésticos ou industriais. Pode-se
recorrer a diversas tecnologias que se encontram disponiveis para o tratamento de efluentes
industriais, e que podem ser adoptados para a resolu¢do de problemas com efluentes
pecudrios. A estratégia usada para o tratamento de efluentes industriais baseia-se na
combinacdo de processos de arejamento e clarificacdo que permitem a reducdo do potencial
poluente para valores permitidos pelas normas de descarga no meio hidrico receptor.
Contudo, a aplicacdo de uma solugdo de tratamento tdo elaborada € certamente inapropriada
para a maioria das exploracdes pecudrias. Todavia, a adaptacdo das tecnologias de tratamento
de efluentes domésticos € provavelmente a base para a defini¢do de tecnologias apropriadas
para o tratamento dos efluentes pecudrios (Vanotti et al., 2000).

A definicdo do processo de tratamento deve considerar também custos de
investimento e custos de exploragdo (energia requerida, produtos quimicos, mao-de-obra,
manutencao, controlo analitico e producdo de lamas), drea disponivel para a implantacao do
sistema de tratamento, clima, legislacdo, tipo do meio receptor, proximidade de residéncias,
direccdo de ventos, estabilidade do terreno, assisténcia técnica e controlo operacional (Burton

e Turner, 2003).
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2.2.1 Separacao de sélidos-liquidos

A separacdo de sélidos € uma operacdo que consiste, basicamente, na remog¢ao de
matéria organica e inorganica contida nos chorumes (Zhang e Lei, 1998). Desta separagdo
resultam: uma frac¢do liquida com 1% a 6% de matéria seca, que pode ser facilmente
colectada, bombeada e submetida a tratamento; e uma frac¢do sélida com teor mais elevado
de matéria seca, que apresenta elevada concentracdo de carbono e nutrientes, e pode ser
utilizada como (i) fertilizante ou correctivo organico dos solos, (i1) material para as camas dos
animais nas instalacOes, apds secagem e isencdo de microrganismos patogénicos, (iii)
producdo de composto, (iv) valorizagdo energética e (v) matéria-prima para a alimentagdo
animal (White, 1980; Holmberg et al., 1983; Lo et al., 1993).

As vantagens da separacdo de sélidos incluem: permitir uma mais eficiente gestao
dos efluentes; possibilitar a exportacdo para fora da exploracdo de excedentes de nutrientes
reciclaveis (Kellog et al., 2000; Trindade et al., 2002); produzir uma frac¢ao sélida que pode
ser facilmente armazenada, apds compostagem, causando poucos problemas de odores
quando aplicada aos solos (Converse et al., 2000).

A fracc¢do liquida pode conter até cerca de 80% do valor fertilizante do efluente
inicial, sendo normalmente de mais facil manipulagdo, tanto no que diz respeito a operacao de
tanques e cisternas, como a operacdo do equipamento de irrigacdo para espalhamento dos
efluentes nas parcelas agricolas, apresentando ainda uma reducdo tanto de volume como de

carga organica em relacao ao efluente bruto (Bicudo e Ribeiro, 1996b).

2.2.1.1 Separacao mecanica de solidos

A separacdo de sdlidos pode ser obtida através de processos como a sedimentagcdo
gravitica, a filtragcdo, a centrifugacdo, a compressdo ou a evaporacao. Estes mecanismos sdo
utilizados nas vdrias tecnologias que actualmente existem para a separagdao de sélidos, de
onde se destacam os seguintes tipos: grades de retencdo de detritos, tanques de sedimentagao,
tamisadores, filtros de banda, prensas e centrifugas.

Refira-se que, imediatamente antes e durante o processo de separacdo, os efluentes
devem ser agitados continuamente de modo a minimizar-se a sedimentacdo de s6lidos no
tanque de recepcao ou devido ao armazenamento dos chorumes e, desta forma, aumentar a
eficiéncia do processo de separacdo (Metcalf e Eddy, 2003).

A gradagem € uma operacdo unitdria para a remocdao de soOlidos grosseiros

transportados nos efluentes, destinada a proteger equipamentos e sistemas de armazenamento
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e tratamento localizados a jusante. Os sé6lidos e detritos de grandes dimensdes sdo removidos
através de grades constituidas por uma série de vardes em aco galvanizado colocadas
longitudinalmente em relacdo ao fluxo da caleira do efluente e inclinadas entre 30 a 45° em
relacdao ao fundo do canal. O processo de limpeza das grades metdlicas pode ser manual ou
mecanizado (Metcalf e Eddy, 2003).

Os tanques de sedimentagdo sdo unidades de tratamento inseridas no canal ou trogo
do colector que transporta os efluentes, que permitem remover o material s6lido através do
processo de sedimentagdo. O principio baseia-se na reducdo da velocidade do fluxo que
permite a sedimentacdo discreta dos sélidos em suspensdo (Ekenfelder, 1989).

Os tamisadores sdo equipamentos electromecinicos que permitem a remocdo de
sOlidos em suspensdo, de pequenas dimensdes e com diferentes densidades através da
filtracdo sobre uma tela metélica ou téxtil. Os modelos mais utilizados em Portugal, em
efluentes pecudrios, sdo de crivo vibratério e de tambor rotativo.

Na Figura 2.1 apresentam-se alguns modelos de separadores mecanicos de sélidos
para pré-tratamento de efluentes pecuérios.

Os tamisadores podem ser instalados sobre o terreno ou abaixo do nivel do solo,
podendo ser alimentados por gravidade ou através de um sistema de bombagem. A descarga é
feita, geralmente, por gravidade. De uma maneira geral, apresentam baixas eficiéncias de
remocdo de matéria seca e de nutrientes relativamente aos modelos de separadores mais
sofisticados (Bicudo, 1991b) como as centrifugas.

Os filtros de banda s@o constituidos essencialmente por um sistema de rolos e uma
tela filtrante. A remocdo do material sélido € realizada por expulsdo da frac¢do liquida,
através da compressdo da tela pelos rolos. Sdo especialmente indicados para a remocdo de
material s6lido em efluentes com 6% a 8% de matéria seca (Burton e Turner, 2003).

Os separadores tipo prensa conjugam os mecanismos de separacdo gravitica de
sOlidos com a separagdo mecdnica por compressdo, através de um parafuso sem-fim. O
parafuso estd envolvido por uma tela de abertura reduzida, por onde se dd a expulsdo da
fraccdo liquida. A fraccdo sélida é empurrada para uma das extremidades da prensa e
descarregada (Bicudo, 1991b). A alimentacdo é, em geral, feita para o interior da prensa por
bombagem (Figura 2.2).

As centrifugas conjugam os mecanismos de centrifugacdo e compressdo de sélidos
com um parafuso sem-fim a alta velocidade. O efluente é centrifugado a alta velocidade de
rotacdo, resultando na separagdo das particulas sélidas da frac¢do liquida. Estas particulas
deslocam-se para a extremidade conica da centrifuga e sdo espessadas e empurradas por um

parafuso sem-fim que possui uma velocidade de rotacdo superior a da centrifuga. A frac¢ao
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liquida € colectada na parte cilindrica e enviada para uma caixa de recep¢ao (Metcalf e Eddy,

2003).

Rolos e cinta de pressiao
Tambor rotativo

.

Filtro de banda L

Crivo vibratorio

Figura 2.1
Tipos de separadores mecénicos de solidos para efluentes pecudrios. F representa a entrada do efluente. S

representa a saida da frac¢do sélida e L representa a saida da fraccdo liquida (adaptado de Burton e Turner,

2003).

14 José Luis da Silva Pereira



Figura 2.2

Representagdo esquemdtica de um equipamento de separa¢do mecénica de sdlidos tipo prensa (adaptado de

Bicudo, 1991b).

No Quadro 2.6 apresentam-se, para alguns separadores mecanicos, as caracteristicas

em termos de efici€ncia de remog¢do em efluentes pecudrios.

Quadro 2.6

Teor em matéria seca, eficiéncia de remoc¢do e redu¢do do volume em processos de separacdo mecanica de
efluentes pecudrios (adaptado de Hahne ef al., 1995).

Separador mecanico Filtro banda Centrifuga Prensa

Teor em matéria seca (MS)

Chorume bruto (%) 8,9 6,5 -8,3 8,9

Fracc¢do sélida separada (%) 21,3 21,5
Eficiéncia de remocdo

MS (%) 62,0 67,0 58,2

Azoto total (%) 23,0 30-40 27,7

Fosforo total (%) 20,0 52,5-66,5 21,9
Reducdo de volume (%) 24,0 20-30 19,7

Em medic¢des realizadas em exploragdes de bovinicultura leiteira no Concelho de Vila
do Conde (Trindade et al., 2002), a partir de um separador mecanico tipo prensa (modelo
S650, PAC250500) com bomba de aspiracdo triturante, obtiveram-se valores médios de
12,4% de solidos separados da massa de chorume bruto; teores de matéria seca do chorume,
das fraccdes sélida e liquida separadas de, respectivamente, 80, 269 ¢ 51 g MS kg'. Neste
trabalho, foi observado que a eficiéncia na separacdo é muito dependente do teor inicial de

MS do chorume bruto. Relativamente a quantidade de nutrientes presente inicialmente no
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chorume bovino, a separagdo de s6lidos possibilitou a remocgao, para a frac¢do sélida, de cerca
de 40% do total de fésforo solivel em dgua, 10% a 20% do carbono total, azoto total, azoto
organico solivel em dgua, fésforo total, potdssio, calcio e magnésio, e 8% a 10% do azoto
amoniacal, carbono organico solivel em dgua e sédio.

Moore (1989) verificou que na frac¢do sélida obtida por separadores mecanicos estao
contidos 25% do azoto e 20% do fésforo e potdssio totais, cujos valores podem variar de

acordo com o teor de solidos no efluente de bovinicultura.

2.2.1.2 Separacao de sélidos com recurso a agentes floculantes

E possivel proceder a remogio de quantidades substanciais de carbono e nutrientes de
efluentes domésticos e industriais a partir de solugdes de separacdo de sdlido-liquido,
recorrendo a processos de desidratacao por prensagem e tamisacao (Vanotti e Hunt, 1999).

Contudo, o maior problema bdsico emergente na separacdo de sélidos-liquidos em
efluentes pecudrios deriva de a maioria dos nutrientes na forma organica (azoto e fésforo) se
encontrarem em finas particulas em suspensdo que ndo sdo possiveis de remover pelos
separadores mecanicos disponiveis (Hill e Tollner, 1980; Vanotti et al., 2002).

Zhang e Westerman (1997) referem que € necessdrio proceder a remogdo de
particulas com dimensdes inferiores a 0,25 mm de maneira a conseguir-se uma redugdo
efectiva de nutrientes e compostos responsaveis pela emissao de odores da fraccdo liquida dos
efluentes pecudrios. Todavia, a separacdo de sélidos em suspensao em efluentes pecudrios por
tamisacdo e prensagem apresenta eficiéncias baixas (5-15%), tornando-se necessdria a
aplicacdo de coagulantes quimicos para promover a agregacdo das pequenas particulas de
s6lidos em flocos maiores que permitam a sedimentacdo gravitica (Sievers et al., 1994).

Nos sistemas de tratamento de dguas residuais domésticas sao utilizados métodos
bioldgicos e quimicos de tratamento para remocdo de fésforo, cuja aplicabilidade se
demonstrou ser efectiva (Sedlak, 1991; Tchobanoglous e Burton, 1991). O sulfato de
aluminio tem sido utilizado como agente floculante para a separag¢do de sélidos e precipitacao
quimica do fésforo, através da formagdo de fosfato de aluminio insolidvel (pH 2-9). Também
tém sido usados sais de aluminio, ferro e cdlcio e polimeros para promover a floculagdao
(Jones e Brown, 2000).

Westerman e Bicudo (1998) obtiveram remocdes de ortofosfato em efluentes de
suinicultura de 82% pela aplicagdo de cloreto de ferro, argila e polimeros. O processo de
sedimentacdo gravitica e a aplicacdo de compostos de ferro e célcio podem ser usados para

reduzir os valores de fosforo total e outros nutrientes em efluentes de bovinicultura (Barrow et
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al., 1997). Também a aplicacdo de polimeros organicos e cloreto de ferro promove a remog¢ao
de sélidos, pelo processo de coagulagdo quimica, em efluentes de bovinicultura, suinicultura e
avicultura (Sievers et al., 1994).

Trabalhos desenvolvidos com floculantes inorganicos, como sulfato de aluminio ou
de célcio e sais de ferro, demonstraram que frequentemente estes compostos sdo bastante
eficientes no processo de remocao, contudo a sua aplicacdo em efluentes pecudrios € limitada
porque sdo necessdrias grandes quantidades de reagentes para o tratamento e, por outro lado,
sao geradas grandes quantidades adicionais de lamas (Loehr, 1973; Sievers ef al., 1994).

Por outro lado, tanto os polimeros organicos como os coagulantes inorganicos sio
eficientes no processo de remocdo em efluentes pecudrios (Loehr, 1973; Vanotti e Hunt,
1999). Contudo, a grande vantagem dos polimeros organicos € que as quantidades necessdrias
de floculante sdo cerca de 10 vezes menores que as de coagulantes inorganicos, o que
minimiza a producao de lamas (SNF Floerger, 2000).

Uma grande variedade de floculantes orginicos € fabricada actualmente pela
copolimerizacdo de mondmeros, cuja carga i6nica pode variar de 100% anidnica a 100%
catidnica, dependendo do tipo de mondmero utilizado (Pearse e Sartowski, 1984).

Em 1970 foram desenvolvidos os floculantes a base de poliacrilamidas (PAM) de
elevado peso molecular, os quais sdo capazes de produzir elevadas taxas de sedimentagdo
com o emprego de dosagens baixas (Avotins e Ryles, 1996).

As PAM sdo agentes floculantes que t€ém a capacidade de promover a separacao de
solidos (e nutrientes) em liquidos com baixo teor dos mesmos. Apresentam elevado peso
molecular, cadeias longas e sdo polimeros soliveis em dgua. As moléculas longas do
polimero causam a destabilizacdo da carga das particulas em suspensdo, conduzindo a sua
adsor¢do e formagao de pontes entre as multiplas particulas em suspensdo, de que resultam
novas e grandes particulas (flocos) que sedimentam. Caracteristicas como o peso molecular,
tipo e distribuicdo da densidade da carga contribuem para que estes polimeros apresentem
multipla utilizacdo e desempenho em termos de caracteristicas quimicas. Por exemplo, as
PAM sido utilizadas de forma extensiva como agentes de sedimentacdo em efluentes de
inddstrias como processamento ¢ embalamento de alimentos e papel, no tratamento de dguas
residuais domésticas, como agentes clarificantes na extraccdo de aguicar, e no tratamento de
dgua para consumo, e como agentes aglutinadores dos solos para reduzir a sua erosdo pela
irrigacao (Barvenick, 1994).

Chastain ez al. (1999) verificaram que 3,2 mg L™ de sulfato de aluminio promovem a
reducdo de 99% do fésforo total, quando o efluente de bovinicultura € previamente sujeito a

separacdo de sdlidos por tamisacdo, sendo também conseguidos idénticos niveis de reducao
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através da aplicacdo de 400 mg L' de PAM, em consequéncia da precipitacio do fésforo
solivel. A combinagdo de PAM com cloreto de ferro conduz a remog¢do de niveis superiores a
99% do fésforo em efluentes de bovinicultura com 0,5% de sélidos totais, previamente
sujeitos a separacdo de sélidos por tamisag¢do (Zang e Lei, 1998). Trabalhos desenvolvidos
por Vanotti ez al. (1996) indicam que doses de 25 a 100 mg L™ de PAM conduzem 2 remogio
de cerca de 80% do azoto e fosforo organicos presentes em efluentes de suinicultura diluidos,
mas nao de fésforo em solucdo.

Por outro lado, Jones e Brown (2000), em ensaios laboratoriais, testaram produtos
comerciais (Superfloc®) de PAM anibnicas e catiénicas como agentes floculantes, com o
objectivo de separar s6lidos em efluentes de bovinicultura. Verificaram que as PAM anidnicas
ndo apresentaram resultados satisfatorios, todavia com as PAM catidnicas obtiveram-se
remogdes interessantes. A dose de PAM encontrava-se linearmente correlacionada com a
concentracdo de sélidos totais no efluente. Os mesmos autores verificaram a mesma relagao
entre o azoto e o fosforo orgdnico removidos e a dose de PAM, mas o mesmo ndo se
constatou relativamente a remoc¢do de ortofosfato. Também, a combinacio de PAM com
sulfato de aluminio mostrou efeitos positivos na remog¢ao de sélidos, azoto e fosforo organico
e ortofosfato.

Vanotti e Hunt (1999) compararam polimeros de poliacrilamidas (PAM) anidnicas,
catidnicas e neutras e verificaram que as catiénicas sdo mais eficientes no processo de
remogao e, por outro lado, provavelmente uma melhor opcao que a utilizagao de sulfato de
aluminio para a separagdo de sélidos e nutrientes em efluentes de suinicultura. Em relagcdo a
utilizacdo de PAM catidnicas, verifica-se que os polimeros orginicos que possuam uma
capacidade de carga moderada (20%) sdao mais eficientes que os polimeros com capacidade de
carga muito alta. A reac¢do das PAM com o efluente € rdpida e conduz a formagao de grandes
flocos castanhos-escuros que sedimentam rapidamente, deixando a superficie um
sobrenadante clarificado. Os flocos formados pela aplicacio de PAM catiénicas apresentam
dimensodes suficientes para serem retidos de maneira eficiente em processos fisicos
empregando crivos com malha de 1 mm de abertura (tamisagao).

Em ensaios realizados em efluentes de suinicultura aplicando PAM catiénica (Vanotti
et al., 1999) observou-se que doses de 80 a 120 mg L' apresentaram efici€ncias superiores a
85% na remocdo de soélidos suspensos totais (SST) e de sélidos suspensos voléteis (SSV),
quando aplicadas a amostras de efluente com 2,2 a 15,8 g de SST L™ (Quadro 2.7). Por outro
lado, também se verificaram remocdes de 80 e 85% de azoto e fdésforo organico,
respectivamente, todavia as concentracdes de azoto e fdsforo inorgdnico ndo decresceram

apos a aplicacdao de PAM catidnica.
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Quadro 2.7

Percentagem de sélidos e nutrientes separados em efluentes de suinicultura empregando PAM catidnica
(adaptado de Vanotti et al., 1999).

Caracteristicas do efluente ~ Separagdo por tamisacio
.. . Separacdo por . ~
antes de ser sujeito a pré- ap6s floculacdo com PAM

Parametros tratamento (mg L’l) tamisagdof (%) catiénicas (%)
Sélidos suspensos totais 2200-15800 154 89,5
Sélidos suspensos volateis 1700-12600 15,0 89,2
Caréncia bioquimica em oxigénio 600-31300 8,0 64,6
Azoto orgénico 210-1280 13,2 80,0
Fésforo organico 60-510 10,6 85,2

1 Doses de PAM catiénica entre 80 a 120 mg L™ (média de 100 mg L)

% Usado crivo com malha de 1 mm de abertura

A separagdo de sélidos em sistemas de producdo animal corresponde a forma mais
pragmatica de reduzir os niveis de SSV e a caréncia bioquimica em oxigénio (CBO), com
beneficios, por exemplo, na diminui¢do dos custos de tratamento por processos aerdbios, €
também na diminuicdo de emissdes de odores quando o efluente é armazenado ao ar livre

(Vanotti et al., 2000).

2.2.2 Compostagem

A compostagem consiste na decomposicdo biolégica de matéria orginica em
condig¢des aerdbias controladas, resultando na obtencdo de um produto final biologicamente
estdvel e isento de microrganismos patogénicos (Epstein, 1997), sendo por isso indicada para
o tratamento do material s6lido separado mecanicamente do chorume e do estrume existentes
em exploracdes de bovinicultura leiteira.

O processo conduz ao consumo de oxigénio e libertacdo de calor, dgua e didxido de
carbono (Golueke, 1972). Este processo natural de decomposicdo pode ser acelerado
amontoando-se os residuos em pilhas de forma a conservarem parte do calor, de modo a que a
temperatura suba e seja incrementada a velocidade das reaccdes bioldgicas (Pereira Neto,

1989).

2.2.2.1 Factores que influenciam o processo

Os factores que influenciam a degradacdo em aerobiose no processo de compostagem
sdo: a estrutura do substracto, o arejamento, o teor de humidade, a relacio carbono/azoto
(C:N), o pH, a temperatura, a inoculagdo e os nutrientes. Para que o processo ocorra nas

N

melhores condi¢des € necessdrio, a partida, proceder a correccdo dos parametros que
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controlam o processo e adicionar ao residuo materiais que permitam, por exemplo, obter
valores 6ptimos de C:N (20-40), humidade (45-65%), porosidade (30-50%) e pH (6,5-9,6)
(Epstein, 1997). No Quadro 2.8 apresentam-se valores recomendados para os factores

condicionantes do processo de compostagem.

Quadro 2.8
Valores recomendados relativos as condi¢des de compostagem (adaptado de Biddlestone et al., 1994).
Factores Valores
Razao carbono/azoto (C:N) 25:1 a30:1
Dimensao das particulas (mm) 50
Teor de humidade (%) 50-60
Temperatura (°C) 55
Dimensdes da pilha de residuos
Comprimento (m) Variavel
Altura (m) 1,5
Largura (m) 2,5

A fraccdo sélida do chorume bovino, separada mecanicamente, apresenta
normalmente uma razdo C:N muito baixa, um teor de humidade elevado e fraca resisténcia
estrutural, que torna dificil o seu arejamento (Geiser, 1985). E necessirio que sejam
misturados com uma matriz s6lida absorvente, que forneca carbono e uma estrutura adequada
para a mistura, sendo a palha o material normalmente escolhido. Materiais como a serradura,
cascas de pinheiro e outros residuos ricos em carbono também podem ser utilizados como
meio de suporte (Burton e Turner, 2003).

A compostagem dos residuos organicos ocorre quando a matéria organica a decompor
apresenta caracteristicas adequadas e é-lhe fornecido o oxigénio necessdrio para a degradacao
biologica. O mecanismo fundamental de arejamento dos residuos € a ventilacdo natural, que é
favorecida pela dimensdo das particulas (Haug, 1980). Deste processo oxidativo resulta a
libertacdo de didxido de carbono, dgua e calor, verificando-se um aumento da temperatura no
interior da pilha de residuos. A manutencdo da temperatura em valores que beneficiem as
taxas de reaccdo bioldgica (cerca de 55 °C) é conseguida com o revolvimento periddico da
pilha ou por insuflacdo de ar (Tchobanoglous et al., 1993). Por outro lado, o revolvimento
permite a criacdo de porosidade dado que ao longo do processo os poros vao colmatando, e
criam-se circuitos preferenciais no processo de arejamento (Silveira, 1987).

O processo de compostagem geralmente € dividido em diferentes fases (Figura 2.3),
que incluem as fases mesofila, termdfila, arrefecimento e maturagdo (Tchobanoglous et al.,

1993).

20 José Luis da Silva Pereira



TEMP.

(°C)
70 —
TEMP. CONTROLADA
60 — 44—
CURVA DE TEMPERATURA
, r'd
so| /Pecimmesmonates\ |\ Quebra quimica
Rei . de polimeros
elinvasao &
por fungos Iri -
40 fMorte - o iErisd competicdo
fungos por nutrientes
Degradagao F 50 d H
30 acelerada Votalizacdo "4 égi:jmagha 0 ge Lp
Macri os humicos 9
CURVA DE pH
20 — g% a1
— 7
— 6
10 — ; 2 -
® Invasdo por animais do solo — S
Geragao de acidos | 4
0 % } %
Fase Fase Fase Maturagao
Meséfila Termdfila Mesdfila
TEMPO
Figura 2.3

Transformacgdes microbioldgicas e perfis de temperatura e pH durante o processo de compostagem devidamente

controlado (adaptado de Martinho e Gongalves, 2000).

A diminui¢do continua da temperatura da massa em compostagem € indicativa de que
a matéria orginica estd praticamente estabilizada. O processo entra, entdo, numa fase de
maturagdo, na qual ocorrem reaccdes quimicas que conduzem a humificacdo dos residuos.
Apds a maturacdo, € possivel armazenar o composto sem que ocorra degradacdo anaerdbia
com a consequente libertacdo de maus cheiros (Bicudo e Ribeiro, 1996b).

O processo de compostagem resulta na perda de aproximadamente 30 a 40% de
matéria organica e na evaporagdo de parte da dgua presente nos residuos. Assim, a massa de
composto produzido é consideravelmente menor relativamente ao material organico inicial, o
que acarreta diversas vantagens em termos de armazenamento (Biddlestone et al., 1994;
Schlak, 2000). Para além da estabilizacdo da matéria organica, a compostagem apresenta
ainda como vantagem o facto da elevada temperatura alcancada resultar na destrui¢do de
microrganismos patogénicos e na diminuicdo da viabilidade de sementes de plantas

infestantes (Epstein, 1997).
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2.2.2.2 Tecnologias de compostagem

O processo de compostagem pode ser conduzido em dois grandes grupos de sistemas,
que se designam abertos e fechados (Biddlestone et al., 1994).

Nos sistemas abertos (compostagem lenta), distinguem-se essencialmente duas
tecnologias: sistema de pilhas revolvidas (windrow) e sistema de pilhas estdticas arejadas.
Nos sistemas fechados (compostagem acelerada) a reaccdo de decomposicdo efectua-se em
reactores fechados sob condi¢des controladas (Tchobanoglous et al., 1993).

No sistema de pilhas revolvidas, como o nome indica, ocorre um revolvimento
(manual ou mecéanico) periddico das pilhas de residuos (Figura 2.4). Estas deverdo ser
implantadas sobre uma superficie rigida, drenada e com saidas de dgua para humidificagao,
ser, de preferéncia, protegidas por uma cobertura e ter dimensdes e geometria de forma a
garantir a exposi¢ao de todo o material as elevadas temperaturas que predominam no interior

da pilha (Biddlestone et al., 1994).

Figura 2.4

Sistema de pilhas revolvidas (adaptado de Martinho e Gongalves, 2000).

O sistema de pilhas estdticas arejadas, o arejamento das pilhas do residuo ¢é
assegurado por um tubo perfurado colocado na base de cada pilha, protegido por uma camada
de palha e ligado a um compressor que acciona um sistema de suc¢do ou insuflacao de ar. Os
residuos sdo colocados por cima da palha, formando uma pilha de seccdo triangular, e

cobertos com uma camada de 15 a 20 cm de composto maturado, que, para além de permitir o
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isolamento térmico necessario, funciona como filtro de odores (Figura 2.5) (Biddlestone et

al., 1994).

maturado

Residuos em bruto
bam misturades Base

- Vertilador de aspiragc

Tuoo N80  condensacic
peifurado

Figura 2.5

Sistema de pilhas estiticas arejadas com aspiracdo e insuflacdo de ar (adaptado de Martinho e Gongalves, 2000).

Nos sistemas fechados, o processo desenvolve-se em reactores (horizontais ou
verticais) de diversos tamanhos, formas, sistemas de alimentacdo e de insuflagdo de ar, e
disposicdo dos residuos no interior, na maior parte dos quais € possivel controlar factores
como a temperatura, as condi¢des aerébias e o teor de humidade. Os reactores tém por
objectivo funcionar como catalizadores, ou seja, acelerar o processo de degradacdo (pode
variar entre 1 e 6 dias). Contudo o composto obtido nestas unidades é imaturo, necessitando
ainda de sofrer maturag¢do em pilhas (Tchobanoglous et al., 1993).

Uma outra forma de tratamento, designada por vermicultura ou vermicompostagem,
envolve uma primeira fase em que o material é compostado em pilhas estaticas, para facilitar
a reducdo do nimero de organismos patogénicos, € uma segunda fase em que é misturado
com material de suporte e disposto em leitos, onde sofre cerca de 30 a 60 dias de contacto
com minhocas. O material fino obtido por vermicompostagem € semelhante a turfa,
extremamente rico em nutrientes, apresentando uma boa capacidade de retencdo de humidade

e cheiro inofensivo (Pereira Neto, 1989).
2.2.2.3 Utilizacao do composto

O composto, quando aplicado aos solos para a producdo vegetal, € primordialmente

um condicionador do solo, devido ao seu teor em matéria organica, mas dado o seu teor em
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nutrientes, também apresenta valor fertilizante, podendo eventualmente ser valorizado para o
fabrico de adubos organo-minerais (Epstein, 1997).

O tratamento e estabilizagdo da fraccdo sé6lida dos chorumes por compostagem, além
dos beneficios sanitdrios, econdmicos e ambientais, tem ainda a vantagem do produto final
apresentar caracteristicas que permitem a sua utilizagdo como correctivo organico, tais como:
contribuir para a melhoria das caracteristicas fisicas, quimicas e bioldgicas dos solos; ser util
como correctivo organico de variados tipos de solos; ser fonte de nutrientes principais e
secunddrios para as plantas, pelo que permite reduzir as aplicacdes de adubos de sintese, com
vantagens em termos econdmicos e ambientais constitui ainda uma excelente matéria-prima
para o fabrico de adubos organo-minerais, permitindo obter produtos mais equilibrados em
nutrientes e matéria organica em relacdo aos correctivos organicos tradicionais, com larga e
garantida aplicacdo na recuperagdo de solos erosionados e na proteccdo e recuperagdo de
solos com problemas de salinidade além disso evita o desenvolvimento de microrganismos
patogénicos para as plantas (Zucconi e Bertoldi, 1991; Tisdale et al., 1993).

Por outro lado, a produg¢do cada vez mais reduzida de correctivos organicos
tradicionais, leva a aconselhar uma utilizacdo crescente de composto para fins agronémicos.
Todavia, para que essa aplicacdo ndo tenha consequéncias negativas, o composto deve estar
devidamente higienizado, ter um elevado grau de maturacdo que garanta a ndo formacao de
produtos fitotoxicos (Pereira Neto, 1989) e ter um teor admissivel em metais pesados que nao

conduza a poluicao dos solos (Tchobanoglous et al., 1993).

2.2.3 Digestao anaerdbia

Os sistemas de tratamento de efluentes por digestdo anaerdbia sdo sistemas bioldgicos
que operam na auséncia de oxigénio. Estes sistemas sdo mais indicados para efluentes
carregados (1500 mg L' CBOs) e com elevada biodegradacdo (Kassam et al., 2003). Nos
ultimos 25 anos, os processos de digestdo anaerdbia t€ém sido desenvolvidos e aplicados a
varios tipos de efluentes industriais e agrarios (Burke, 2001).

A digestdo anaerdbia € um processo natural em que ha conversao da matéria organica
numa mistura gasosa (biogas) constituida maioritariamente por metano e diéxido de carbono,
no qual intervém diferentes espécies bacterianas que cooperam entre si, auto-regulando o
processo de digestdo (Bicudo e Ribeiro, 1996¢). Ocorre em trés etapas, sendo a primeira
constituida pela solubilizacdo dos compostos orginicos de maior peso molecular, a segunda

pela formacdo de acidos gordos volateis e a terceira pela metanogénese (Demuynck et al.,
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1984). Durante o processo de degradag¢do da matéria organica em condi¢des anaerdbias, entre
30 a 80% dos sdlidos digeriveis sdo convertidos em biogds (ADENE, 2003).

A integracdo da digestdo anaerdbia nos esquemas de tratamento de efluentes de
bovinicultura, além da producdo de biogds que pode ser utilizado na exploragdo como fonte
de energia (aquecimento e electricidade) e/ou vendido, apresenta os seguintes beneficios: os
microrganismos patogénicos sdo substancialmente reduzidos nas fracg¢des liquida e sélida
apos digestdo; os odores sdao reduzidos ou eliminados de forma significativa; h4 reducdo da
emissdo de gases com efeito estufa; destruicio de sementes de plantas infestantes e
estabilizacdo da matéria organica presente no efluente (Moser e Mattocks, 2000; Burke,
2001).

Os processos anaerdbios possibilitam uma boa conversdo de carbono organico em
metano, a0 mesmo tempo que ret€ém o azoto e o fésforo no produto final, tornando-o mais
apropriado para a aplicacdo aos solos. O aumento do valor fertilizante dos chorumes apds
tratamento anaerdbio deve-se a conversao dos compostos insoliveis de azoto em sais de
amonio, que sdo, por sua vez, mais facil e rapidamente assimilados pelas plantas. Para além
disso, um efluente bem digerido apresenta normalmente um odor pouco intenso, ndo devendo
causar quaisquer problemas a esse nivel durante o seu espalhamento nos solos (Bicudo e
Ribeiro, 1996c¢).

Na Figura 2.6 apresentam-se os componentes principais de um sistema de digestao
anaerdbia com aproveitamento de biogds para uma exploracao de bovinicultura.

A aplicacdo do processo de digestdo anaerdbia é geralmente limitada a existéncia de
um efectivo pecudrio minimo, de forma a produzir-se uma quantidade de biogés suficiente
para viabilizar economicamente o investimento. Por outro lado, o aproveitamento do biogas
para aquecimento ou producdo de energia eléctrica implica a aquisi¢cdo e/ou adaptacdo de
equipamentos especificos devido as caracteristicas do biogds. Trabalhos realizados
demonstram que a produgdo de energia eléctrica a partir do biogéds sé deverd ser equacionada
em exploracdes de bovinicultura com mais de 500 vacas leiteiras (EPA, 2004).

Relativamente a implantacao da digestdo anaerdbia nas exploragdes de bovinicultura
leiteira intensiva da Beira Litoral e Entre Douro e Minho, Soares et al. (2005) utilizaram o
software Agstar FARMWARE (EPA, 2004) para estudar a viabilidade da instalagdo de um
sistema de aproveitamento do biogds. Atendendo as caracteristicas especificas das
exploracdes (como o sistema de estabulacdo e a frequéncia e método de remocao dos
efluentes das instalacdes pecudrias) verificaram que s6 € economicamente vidvel a referida

instalag@o para um efectivo bovino superior a 525 vacas leiteiras.
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Figura 2.6

Componentes principais de um sistema de digestdo anaerébia a implantar numa exploracdo de bovinicultura

(adaptado de Burton e Turner, 2003).
2.2.3.1 Factores que influenciam o processo

A taxa e a eficiéncia do processo de digestdo anaerdbia sdo influenciadas pelos
seguintes factores: temperatura, carga organica, tempo de retencdo hidrdulica e tempo de
retencdo dos solidos (McCarty, 1964; Hill e Bolte, 1987; Speece, 1996; Burke, 2001),
alcalinidade (Dugba e Zhang, 1999), pH (6,5 a 8,2) (McCarty, 1964), relacdo F/M, elementos
toxicos, nutrientes (carbono, azoto, fésforo) (Speece, 1996; Burke, 2001) e teor de amoniaco
(Speece, 1996).

A producdo de biogds € um dos indicadores mais evidentes do funcionamento do
sistema de digestdo anaerdbia. O parametro quimico indicado para a realizacao de estimativas
sobre a producdo de biogds € a caréncia quimica de oxigénio (CQO), dado que existe uma
relagdo estequiométrica entre a producdo de metano e este parametro (Massé et al., 2000).
Segundo Grady e Lim (1980) sdo produzidos 0,35 m® de metano por cada kg de CQO
removido através da digestdo anaerdbia. Assim, conhecendo-se os teores de CQO a entrada e
a saida de um digestor, e calculando a produtividade especifica, € possivel verificar a

estabilidade do processo.
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Da mesma forma, € possivel fazer uma avaliacdo do potencial metanogénico do
substracto organico em termos de sélidos volateis e de producdo de biogas. Estima-se, para o
caso dos dejectos de bovinicultura leiteira, um valor de producdo de biogds compreendido
entre 0,2 e 0,3 m® por kg de sélidos voldteis (SV) que entram no digestor, para um teor em
metano do biogds de 60% a 65% (Demuynck et al., 1984).

Caso o biogés produzido contenha elevados teores de sulfureto de hidrogénio, a sua
libertac@o para a atmosfera originard odores desagraddveis. Por essa razdo, o biogds deve ser
tratado antes de ser utilizado. O tratamento consiste normalmente na elimina¢cdo do vapor de
dgua e particulas em suspensio, através da passagem por uma coluna de dgua, e na remocao
do gés sulfidrico, por filtragdo a seco com limalha de ferro previamente oxidada (Bicudo,
1991b). Mais recentemente, tem sido desenvolvido um sistema de remog¢do do sulfureto de
hidrogénio através da injeccdo de ar atmosférico junto a interface ar/liquido, com um caudal
reduzido, promovendo-se assim a oxidag¢do dos sulfuretos no interior do digestor (Bicudo e
Ribeiro, 1996c¢).

Os dados relativos a eficiéncia dos processos de digestdo anaerdbia sdo bastante
varidveis. Os valores mais consistentes sdo aqueles obtidos a escala laboratorial ou piloto
onde o efeito da remog¢ao da CQO ¢é proporcional ao tempo de retencdo (Massé et al., 2000).

Para Pain ef al. (1984), a digestdo anaerdbia de chorumes sujeitos a separagdo prévia
da fraccdo sélida resulta numa maior remocao de matéria organica relativamente a digestao do
chorume bruto. Os mesmos autores obtiveram reducdes de CQO no chorume bruto
previamente separado de cerca de 65%, e apenas 26% no chorume bruto.

Contudo, a separacdo prévia de sdlidos resulta numa menor producao de gés devido a
menor quantidade de microrganismos. Apesar das condi¢des verificadas no interior de um
digestor anaerdbio favorecerem aparentemente o desenvolvimento destes microrganismos, em
virtude de serem semelhantes aos existentes no trato digestivo dos animais por eles
infectados, a presenca em elevado nimero de outras bactérias melhor adaptadas ao meio em
digestdo contribui para a redu¢do dos microrganismos patogénicos (Bicudo e Svoboda, 1995;
Turner e Burton, 1997; Bicudo et al., 1999).

A eliminacdo de bactérias e protozodrios presentes no efluente serd tanto mais
eficiente quanto maior for a temperatura de digestdo ou o tempo de retencao aplicados (Kemp
et al., 1995; Turner e Burton, 1997).

Os digestores anaerdobios para o tratamento de efluentes de bovinicultura sao
geralmente dimensionados para um tempo de retencao hidraulico entre 15 e 20 dias. Segundo

Demuynck et al. (1984) os tempos de retencdo hidraulico observados em digestores a
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operarem a escala real sdo, em média, cerca de 30 dias. Contudo, o tempo necessdrio a

estabilizacdo do processo de digestdo anaerdbia pode ser superior a 70 dias (Pain et al., 1984).

2.2.3.2 Processos de digestao anaerdbia

As configuragdes de digestores anaerobios que sdo utilizados no tratamento de
efluentes de bovinicultura podem ser divididos em processos de baixa e alta carga. Os
processos de baixa carga sdo lagoas anaerdbias cobertas, digestores de fluxo em pistdo, e
digestores continuos de mistura completa que operam na gama mesofilica. Os digestores de
alta carga incluem reactores continuos de mistura completa que operam na gama termofilica,
digestores anaerdbios de contacto, digestores hibridos e filtro anaerébio (Burke, 2001).

Virias configuracdes de reactores continuam a ser investigadas em varios paises, mas
na pratica existem basicamente trés tipos de digestores a funcionar a escala real: lagoas
anaerdbias, digestores de fluxo pistdo e digestores de mistura completa (Bicudo e Ribeiro,
1996c¢; Burton e Turner, 2003).

Os digestores anaerébios devem ser configurados de forma a resolverem as seguintes
situacdes: promover o contacto entre a biomassa e as diferentes fraccoes da matéria organica;
maximizar o potencial metanogénico dos efluentes; operar o processo em condi¢des Optimas
de temperatura, pH e humidade; digerir os efluentes ao custo mais baixo possivel e de modo
apropriado relativamente a localizagc@o e dimensao da exploracdo (Oleszkiewicz, 1996).

Para optimizar o investimento em sistemas de digestdo anaerdbia o limite minimo de
producio de biogds é de pelo menos 1 m® por m’ de digestor (Naveau, 1984).

Também na seleccdo do digestor anaerébio a utilizar numa exploracio de
bovinicultura leiteira, deve ser tido em conta o método de remocdo dos efluentes das
instalacdes pecudrias e o grau de diluicao (Figura 2.7).

Dos tipos de reactores anaerébios que podem ser utilizados em efluentes de
bovinicultura, o mais utilizado € a lagoa anaerdbia coberta. Nestes sistemas utilizam-se telas
em HDPE (polietileno de alta densidade) ou Hypalon na cobertura da lagoa anaerdbia para o
armazenamento do biogds, e dispositivos de extraccdo do gas (Figura 2.8). Estes sistemas
funcionam como uma lagoa, onde o operador ndo exerce qualquer influéncia sobre a
distribuicao de soélidos, taxas de digestdao e producdo de biogds. Nos meses mais frios, o
abaixamento da temperatura pode constituir um problema em termos de producdo e

valorizacdo do biogés (Burke, 2001; Burton e Turner, 2003).
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Figura 2.7

Critérios de escolha do tipo de digestor para a produgdo de biogds para efluentes de bovinicultura (adaptado de

EPA, 2004).
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Figura 2.8
Representagdo esquematica de uma lagoa anaerdbia coberta (tela butilica de dupla camada com contra peso) com

aproveitamento de biogds (adaptado de Piccinini, 1996).

No reactor de fluxo pistdao (plug flow) a alimentacdo € feita num dos seus extremos,
sendo o efluente depurado removido pelo lado oposto (Figura 2.9). O fluxo no interior do
reactor move-se idealmente como um pistdo, isto €, a carga ¢ empurrada ao longo do digestor
sem se misturar com a restante massa em digestdo. Este tipo de digestor encontra-se

particularmente bem adaptado ao tratamento de efluentes com elevado teor de soélidos (5-
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10%) (Moser e Mattocks, 2000). A auséncia de 6rgdos mecanicos e a simplicidade de
concep¢do tornam este tipo de digestor bastante bem adaptado as exploracdes de

bovinicultura (Burke, 2001).

Coberura em lcla

_r-____.—'— ———

- T Ellocate dperdo

I.-'"". Armarsnamento do bogls k_'__h-‘_\
I

Tangue de recepgio

Tanque de doscargs

Figura 2.9

Representagdo esquemadtica de um digestor anaerébio tipo fluxo em pistdo (adaptado de Bicudo e Ribeiro,

1996¢).

Nos digestores sem aquecimento, seja uma lagoa anaerébia coberta ou digestor tipo
fluxo em pistdo, a producio de biogés nos meses de Inverno ¢ bastante reduzida (0,1 a 0,5 m’
m™ dia™), mas nos meses de Verdo é possivel obterem-se producdes superiores a 10 m’ m>
dia”'. Contudo, a instalacdo de dispositivos de aquecimento, por exemplo por dgua quente
(Burton e Turner, 2003), permite aumentar a eficiéncia dos digestores em cerca de 50%
(Piccinini, 1996).

Os digestores de mistura completa, com ou sem recirculagcdo de sélidos (Figura 2.10),
sdo bastante apropriados para o tratamento de efluentes com baixa concentracdo em sélidos
totais (entre 1% e 4%). Nos digestores com recirculagao de sélidos (digestores de contacto) a
eficiéncia é incrementada quanto mais diluido for o efluente, sendo que os longos tempos de
residéncia do material sélido permitem a obtencdo de um efluente final de boa qualidade e
elevada producdo de biogéds. Por outro lado, tratam-se de sistemas mais sofisticados e,
consequentemente, de custos de investimento e de operagao mais elevados (Bicudo e Ribeiro,
1996¢).

Os filtros anaerobios (Figura 2.11) podem ser utilizados para a digestdo de efluentes
com baixos teores de sélidos totais (até 2%) (Sanchez Hernandez e Rodriguez, 1992). O
escoamento pode ser em fluxo ascendente ou descendente, sendo que a melhor configuracdo
deve ser escolhida com base no teor de sélidos totais afluentes. A utilizacdo deste tipo de
digestores no tratamento de efluentes de bovinicultura permite uma reducio significativa do
volume do reactor e a obtencdo de eficiéncias elevadas na remog¢do de matéria organica. As

principais desvantagens estdo relacionadas com a elevada concentracdo de solidos finos
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presentes nos efluentes, mesmo naqueles com elevado grau de dilui¢do, que podem resultar

em problemas de entupimento e criagdo de caminhos preferenciais (Demuynck et al., 1984).

Gia Ii.nu

Saludos em
RO
¢ ———
Recurculacho de solidos
(a) Digestor de mistura completa (b} Digestor de mistura completa
sem recirculacio de sélidos com recirculagio de sdlidos
ST<d % TRH = 5SET > 8 a 10 dina STenire le2 % TRH = | a5 diaa; SET = 10 & 30 dins
Figura 2.10

Representagdo esquemdtica de digestores continuos de mistura completa com e sem recirculacdo de sélidos

(adaptado de Bicudo e Ribeiro, 1996c).

(a) Filtro anaerdbio de fluxo ascendente (b) Digestor hibrido
STentre | e 2% TRH = 0.5 & 3 dina; STentre | £ 1.5 %; TRH = 0.5 a 3 dias;
SRT = 80 a 100 dias SET = 30 a 100 dias
Figura 2.11

Representagdo esquematica de um filtro anaerdbio (a) e de um digestor hibrido (b), ambos com fluxo ascendente

(adaptado de Bicudo e Ribeiro, 1996c).

No Quadro 2.9 encontram-se valores relativos as caracteristicas de funcionamento e
as eficiéncias de diversos tipos de digestores, quando aplicados ao tratamento de efluentes de

bovinicultura leiteira.
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Quadro 2.9

Caracteristicas de funcionamento de digestores anaerdbios por lagoa coberta (Safley e Westerman, 1992;
1994), fluxo em pistdo (Cortellini er al., 1985), mistura completa (Demuynck et al., 1984), contacto
(Demuynck et al., 1984) e filtro anaerébio (Sanchez Hernandez e Rodriguez, 1992).

Tipo de digestor
Parametros Lagoa coberta Fl;)li);(t)azm cl\(flinslt)lll;?a Contacto anl;ialrt(r')(t))io
Temperatura (°C) 10-23 35 35 35
Carga organica (kg SV m> dia'l) 0,1-0,2 3-4,5 4,7 4,3 8-16
TRH (dias) =50 30-40 18 15 0,5-4,0
Produgio gis (m’ kg SV) 0,39 0,37-0,41 0,27 0,33 0,25-0,45
Metano (%) 70 63 62 60
Eficiéncia de remocao CQO (%) 33 55-87
Eficiéncia de remocdo SV (%) 40 33 46-78

Os digestores hibridos (Figura 2.11) tém sido utilizados extensivamente no
tratamento de efluentes industriais com baixos teores de sélidos (entre 1% e 1,5%)
(Oleszkiewicz e Olthof, 1982). Permitem a passagem de uma grande quantidade de sélidos ao
mesmo tempo que promovem a reten¢do da biomassa floculante através da utilizacdo de um

meio de enchimento localizado no topo do reactor.

2.2.4 Tratamento aerobio da fracc¢ao liquida

O tratamento aerébio pode ser realizado com diferentes objectivos, dos quais se
destacam o controlo da libertacio de odores ofensivos, o controlo e remoc¢dao de formas
azotadas e a estabilizacio da matéria orgdnica. E particularmente eficaz na estabilizaco
intermédia dos efluentes antes da sua aplicagdo aos solos e como processo de afinacdo da
qualidade dos mesmos, de forma a permitir a sua descarga directa no meio hidrico receptor.
Este processo de tratamento pode ser facilmente integrado em sistemas de lagoas de
estabilizacdo, existindo diversas opcdes quanto ao tipo de arejamento (natural ou forcado) e
quanto ao ambito do mesmo (completo ou superficial) (Ribeiro, 2003b).

A principal desvantagem reside nos elevados custos de operagdo e manutengdo. De
qualquer modo, a sua implantacdo deve ter sempre por base uma anélise de beneficio-custo,
nao comprometendo a viabilidade econémica das exploragdes de bovinicultura.

O tratamento aerébio de efluentes pecudrios e de outros residuos organicos € um
processo de degradacdo e estabilizacdo bioldgica. A biodegradacdo € acelerada pela
optimizacdo do fornecimento de oxigénio aos microrganismos presentes no efluente e pela
elevacdo da temperatura até cerca de 40-60 °C, a qual pode ser facilmente alcangada em

reactores providos de isolamento térmico (Burton e Turner, 2003).
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O emprego de sistemas de tratamento aerébio depende das caracteristicas do chorume
de bovinicultura e dos objectivos da manipula¢do do efluente produzido. Os mais indicados
para o tratamento de efluentes concentrados (até 10% MS) sdo os sistemas de tratamento
descontinuo, semi-continuo e continuo. O chorume tratado nestes sistemas € destinado a
aplicacdo aos solos (Burton e Turner, 2003).

As condi¢des ambientais e os processos bioldgicos que se desenvolvem nos sistemas
de tratamento aerdbio, tais como temperatura elevada, altas concentracdes de amonio,
predagdo por outros microrganismos, sdo desfavordveis a sobrevivéncia de microrganismos
considerados patogénicos. Quanto mais elevada for a temperatura, mais rapida € a sua
destruicao. A eliminagdo quase total destes microrganismos pode ser alcangada em apenas
algumas horas quando se opera na gama termofilica de temperatura (50-60 °C). O tratamento
aerébio contribui deste modo para a prevengao de disseminacdo de doengas e contaminacao

das culturas (Bicudo e Ribeiro, 1997).
2.2.4.1 Controlo de odores

Os odores ofensivos produzidos pelos efluentes pecudrios sdo resultantes da
existéncia de compostos dissolvidos, como os dcidos organicos, fendis e proteinas de baixo
peso molecular, cuja presenca € reflectida nos elevados teores de CBOs normalmente
verificados na fraccdo liquida dos chorumes. O teor de &4cidos gordos volateis pode ser
utilizado como indicador da capacidade de producdo de odores ofensivos pelos efluentes,
sendo considerado que a emissdo serd reduzida para concentragdes inferiores a 230 mg L™
(Burton e Turner, 2003).

O controlo de odores esta directamente associado a rdpida degradacdo dos compostos
organicos dissolvidos, levada a cabo por microrganismos presentes nos efluentes. Este
processo € significativamente acelerado com o fornecimento de oxigénio, sendo possivel
atingir uma eficiéncia de remocado de 99% (Svoboda, 1995).

Os solidos suspensos sdao degradados a uma velocidade bastante inferior, pelo que,
quando o tratamento aerébio tem por objectivo principal o controlo de odores, o efluente
tratado ndo apresenta normalmente qualidade suficiente para a sua descarga directa no meio
hidrico receptor (Bicudo e Ribeiro, 1997).

Através do tratamento aerdbio consegue-se reduzir a emissdo de odores
desagraddveis, durante e apds o espalhamento dos chorumes no solo até cerca de 90%
(MAFF, 1992) relativamente as emissOes verificadas no processo de espalhamento de

chorume nao tratado.
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O tempo de residéncia necessario para a diminui¢do de emissdes de odores ofensivos
serd geralmente compreendido entre 1 e 2 dias nos sistemas com alimentagdo continua e
arejamento intermitente. Neste caso, a aplicacdo dos chorumes no solo deve ser realizada de
seguida. O arejamento, quando efectuado durante um periodo mais longo, entre 3 e 5 dias,
permite o armazenamento dos chorumes até 6 semanas antes do ressurgimento de odores
ofensivos. Noutros sistemas de alimentagdo estes tempos de retencdo podem ser mais
elevados (Bicudo e Ribeiro, 1997).

A manutencdo das condi¢des aerdbias no chorume arejado € beneficiada pelo
processo inicial de nitrificagcdo, uma vez que os nitratos formados funcionam posteriormente
como receptores finais de electrdes em processos respiratorios, substituindo assim o oxigénio
dissolvido. A nitrificagdo exige longos tempos de retengdo, superiores a 3 dias, € um teor em
oxigénio dissolvido durante o arejamento superior a 1-2% do nivel de saturacdo, uma vez que
as bactérias nitrificantes apresentam uma taxa de crescimento lenta e necessitam de condic¢des
aerdbias (Burton, 1992).

Nos efluentes nitrificados é minimizada a perda do seu valor fertilizante, dado que é

induzida a emissdo de amdnia para a atmosfera.

2.2.4.2 Reduciao da matéria organica e controlo das formas azotadas

Exploragdes de bovinicultura leiteira de grande dimensao, que ndo dispdem de drea
de solos agricolas suficiente para a aplicacdo dos chorumes produzidos, devem realizar o
tratamento dos efluentes antes de serem descarregados no meio hidrico receptor. Neste caso, o
tratamento aerdbio poderd vir a constituir uma alternativa interessante uma vez que O
ambiente oxidante resultante do processo de arejamento conduz a uma degradacdo mais
completa da matéria orgénica, com a formagao de produtos finais como diéxido de carbono,
agua e outras moléculas simples. Deste modo, muitos dos produtos orgéanicos relacionados
com a formagdo de odores desagraddveis sdo degradados e os chorumes tornam-se mais
estaveis (Bicudo e Ribeiro, 1997).

O arejamento continuo, durante um periodo superior a 3 dias ou 4 dias, pode reduzir a
caréncia quimica em oxigénio (CQO) até 60% e a caréncia bioquimica em oxigénio (CBOs)
em cerca de 90% (Burton, 1992). A porcao nio biodegraddvel do CQO estd normalmente
associada ao material insolivel e pode ser reduzida através de processos de pré-tratamento
(Bicudo, 1991b).

Os compostos azotados presentes nos efluentes pecudrios podem apresentar-se na

forma organica ou inorgénica, a qual inclui a aménia, os nitritos e os nitratos. A propor¢ao
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relativa dos diferentes compostos de azoto pode ser alterada durante o arejamento, estando
estas alteracOes dependentes de factores como o tempo de retencdo hidrdulico (TRH), a
temperatura e a concentracao de oxigénio dissolvido (OD) no efluente (MAFF, 1992).

Assim, o processo de arejamento pode ser convenientemente operado de modo a
permitir a conservacdo do azoto amoniacal dissolvido no chorume, a sua oxida¢do em nitrato
ou a sua emissdo para a atmosfera como azoto gasoso, satisfazendo assim diferentes
objectivos de tratamento. O primeiro caso € indicado para a aplicacdo imediata do chorume ao
solo, uma vez que a presenca de azoto amoniacal corresponde a uma disponibilidade imediata
de azoto para as plantas. No segundo caso, o nitrato funciona como um reservatério de
oxigénio que € utilizado durante o armazenamento dos efluentes tratados, contribuindo para
que os nitratos sejam reduzidos e o desenvolvimento de odores ofensivos. Por ultimo o
processo de desnitrificacdo, através do qual se dd a reducdo de nitrato a azoto gasoso, onde se
pode se remover até 70% do azoto total do chorume, permite minimizar os problemas de

poluicdo azotada (MAFF, 1992) sobre as dguas superficiais e subterraneas.

2.2.4.3 Sistemas de tratamento aerobio

2.2.4.3.1 Sistema de tratamento aerébio descontinuo

Trata-se do sistema de tratamento aerébio mais simples e econdémico, no qual é
colocado um determinado volume de chorume bruto num tanque e fornecido oxigénio através
de um arejador durante um intervalo de tempo, apds o qual se procede ao esvaziamento
completo do reactor.

Neste sistema ocorre uma variacdo muito acentuada da actividade bacteriana,
traduzida por um crescimento exponencial, seguida por um decréscimo marcado resultante da
caréncia de nutrientes. Dada a elevada libertac@o de calor inicial, este sistema € extremamente
eficaz na destruicdo de microrganismos patogénicos. Apresenta como inconvenientes uma
predisposicao para a formagao de espumas na etapa inicial, a qual pode prejudicar os niveis de
arejamento e agitagdo no tanque, e a impossibilidade de se realizar a nitrificagdo (Bicudo e

Ribeiro, 1997).

2.2.4.3.2 Sistema de tratamento aerdébio semi-continuo (fed-batch)

Neste sistema verifica-se uma variacdo no volume de chorume em tratamento devida

ao enchimento do tanque ou lagoa e ao esvaziamento durante os periodos em que se faz a
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aplicacdo do chorume aos solos. Estas variacdes no volume dos efluentes obrigam a utilizagcao
de arejadores flutuantes, que podem funcionar de forma continua ou intermitente. Este
sistema € bastante utilizado no controlo da emissao de odores. O sistema fed-batch nao requer
estruturas adicionais de armazenamento para além daquela que € utilizada no arejamento

(Burton e Turner, 2003).

2.2.4.3.3 Sistema de tratamento aerobio continuo

O sistema de alimentacdo continua, no qual o arejamento pode ser continuo ou
intermitente, apresenta algumas vantagens em relagdo ao sistema fed-batch nas quais se
incluem um melhor controlo das diferentes formas azotadas presentes no chorume a tratar e a
possibilidade de uma melhor conservacdo da energia calorifica produzida durante o processo
de biodegradacdo (Bicudo e Ribeiro, 1997).

Dado que a producdo de efluente tratado é continua neste sistema e as necessidades
de aplicacdo aos solos sdo pontuais, é necessdria a existéncia de um tanque de armazenamento

a jusante do tanque de arejamento (Figura 2.12).

Arcjamento || @ - —————————————efl——
Chorume eI 1 e
bruto - Q_
MR u - Armazenamento da
- fase liquida
- /
______ | H Material sélido il
I:l - Compostagem ¢ {
D valorizagéo agricola
do composto
S )
Aplicagiio no solo Aplicagdo no solo

Figura 2.12

Sistema continuo de tratamento e opgdes para valorizacdo agricola do efluente (adaptado de MAFF, 1992).
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Durante o arejamento de chorumes podem ser produzidas quantidades elevadas de
espuma. Daqui resulta a necessidade de existir um processo de controlo mecanico ou quimico
que evite a saida de espuma do tanque e contamina¢do da zona envolvente (Burton e Turner,
2003).

O chorume pode ser arejado em diferentes tipos de tanques e lagoas. Para optimizar a
eficiéncia de agitacdo e arejamento, o tipo e a dimensdo do reactor devem satisfazer, por um
lado, as exigéncias relativas a duracdo do tratamento e, por outro lado, as caracteristicas do
arejador. Um tanque impermeabilizado e um arejador de elevada transferéncia de oxigénio
sao as opgoes preferidas. Os arejadores devem fornecer no minimo 1 kg de OD por cada kW.h

utilizado (MAFF, 1992).

2.2.4.4 Sistemas de arejamento

Os arejadores que melhor garantem um arejamento e agitacdo eficazes e que
permitem uma maior conservacdo da energia calorifica produzida durante o processo de
biodegradac¢do da matéria organica sdo os sub-superficiais e do tipo venturi-jet (Figura 2.13).

Os arejadores sub-superficiais apresentam uma turbina de alta velocidade cuja ac¢ao
resulta na mistura do ar com o liquido, sendo adequados para tanques ou lagoas com uma
profundidade qtil até 3 m. Este tipo de arejador pode apresentar um dispositivo para controlo
parcial da formagdo de espumas. Quando aplicado em tanques fechados é possivel a utiliza¢ao

de recirculac@o do ar de modo a minimizar as perdas térmicas resultantes do arejamento.

Arejador sub-superficial Arejador superficial Arejador venturi-jet
injecciio de ar

i

Figura 2.13

Exemplos de sistemas de arejamento superficiais e sub-superficiais (adaptado Burton e Turner, 2003).

O funcionamento de um arejador do tipo venturi-jet baseia-se na bombagem do
efluente através de um tubo venturi, no qual é misturado com o ar aspirado. A agitacdo do
volume do tanque € conseguida através da entrada do liquido arejado na base do reactor. Este

arejador adapta-se a diferentes profundidades, podendo requerer o fornecimento de ar
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comprimido quando a altura do liquido ultrapassa os 2,5 m. A eficiéncia do processo de

arejamento aumenta na razdo directa da altura do liquido (Burton e Turner, 2003).

2.2.4.5 Parametros de controlo

Os parametros que permitem controlar os processos de tratamento aerdbio estdo
relacionados com as caracteristicas dos proprios processos. O tempo de retencdo hidrédulica
(TRH), a temperatura e o oxigénio dissolvido (OD) s@o os parametros normalmente
controlados.

A duracdo do tratamento em sistemas fed-batch depende da capacidade de
armazenamento, dos graus de oxigenacdo e de tratamento. A dimensdo do reactor e a
producdo didria de chorume determina a duracao do sistema de tratamento continuo.

O aumento da temperatura verificado durante o tratamento aerébio deve-se ao facto
da biodegradacdo da matéria organica incluir reac¢des exotérmicas, sendo afectado pela
concentracdo do chorume bruto e pelo tipo de reactor/arejador. Nos sistemas fed-batch opera-
se normalmente a temperatura ambiente, verificando-se uma ligeira subida da temperatura a
medida que se processa o arejamento (Bicudo e Ribeiro, 1997).

A elevacdo da temperatura durante o tratamento em continuo tem tendéncia a
estabilizar entre os 20 °C e os 40 °C em lagoas ou tanques de grandes dimensdes. Em tanques
providos de isolamento térmico, a temperatura pode ser controlada com permutadores de calor
e mantida a niveis adequados para se atingirem os niveis desejados de destruicao dos
microrganismos patogénicos. Os permutadores térmicos de propileno ou em ago inoxiddvel
colocados no reactor sd@ao adequados para a passagem do calor produzido pelo chorume para a
dgua. Para temperaturas inferiores a 50 °C é aconselhdvel a utilizagcdo de uma bomba que
permita a circulagdio da dgua. As temperaturas da gama termofilica aumentam
significativamente a taxa de destruicio dos microrganismos patogénicos e, deste modo,
contribuem para uma melhoria das condi¢des sanitdrias dos chorumes (Bicudo e Ribeiro,
1997).

O nivel de arejamento pode ser definido através da medi¢do da concentragao de OD
no chorume arejado, que corresponde a uma dada percentagem do valor de saturagcdo. O
tratamento aerdbio dos efluentes pecudrios € geralmente realizado com niveis de arejamento
compreendidos entre 1% e 10% de saturagdo. E neste intervalo que se verifica uma maior
eficiéncia entre a energia fornecida e o acréscimo da actividade bacteriana. A determinagao

do nivel de arejamento para valores inferiores a 10% pode ser realizada através da medi¢do do

38 José Luis da Silva Pereira



potencial redox que neste caso devera estar compreendido entre +150mV e +400mV (Burton,

1992).

2.2.5 Lagunagem

A lagunagem € um processo natural de degradacdo da matéria organica baseado no
desenvolvimento simbidtico de bactérias e algas. Este processo € bastante utilizado na
estabilizacdo dos efluentes pecudrios em zonas onde a drea de terreno nao € factor limitante,
apresentando como vantagens a sua simplicidade de funcionamento, constru¢do, operagdo e
os baixos custos de exploracdo associados (Ribeiro e Bicudo, 1997a).

Normalmente utiliza-se mais do que uma lagoa em série, de forma a aumentar a
eficiéncia do processo de tratamento. A associagdo de uma ou mais lagoas em série e/ou em

paralelo designa-se por sistema de lagunagem (Figura 2.14).

Figura 2.14

Representagdo esquemdtica de um sistema de lagunagem.

O processo de lagunagem pode ser utilizado com diferentes objectivos,
nomeadamente para a estabilizacdo prévia dos chorumes antes da sua aplicacdo aos solos ou
para a melhoria das caracteristicas dos efluentes, de modo a possibilitar a sua descarga no
meio hidrico receptor. A estabilizacdo do material organico € realizada a partir da ac¢ao de
diferentes comunidades de microrganismos e em condicdes aerdbias ou anaerdbias, consoante

o nivel de oxigénio dissolvido no meio (Ribeiro, 2003b).
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Sao utilizados dois tipos de lagoas: anaerdbias e facultativas. O tratamento numa ou
mais lagoas anaerdbias do chorume bruto ou proveniente da operagdo de separagdo mecanica
dos sélidos, resulta numa diminui¢do inicial da matéria organica e no controlo da libertagdao
de odores. As lagoas facultativas podem eventualmente ser utilizadas no tratamento
complementar dos efluentes provenientes de digestores e lagoas anaerdbias (Burton e Turner,
2003).

No entanto, o elevado teor em matéria organica normalmente apresentado por estes
efluentes obriga a utilizacdo de uma carga superficial extremamente reduzida, o que tem
implicacdes do ponto de vista técnico e econdmico. Contudo, nas grandes explora¢des onde as
aguas de lavagem das salas de ordenha, e as &dguas sujas provenientes da mistura da
precipitacdo com os dejectos existentes nos parques de exercicio descobertos sejam,
preferencialmente, conduzidas para circuitos de recolha separados dos restantes efluentes, as
lagoas facultativas podem ser utilizadas com sucesso no tratamento deste tipo de efluentes

(Ribeiro e Bicudo, 1997a).

2.2.5.1 Lagoas anaerobias

As lagoas anaerdbias destinam-se a receber cargas organicas bastante elevadas, de
modo a ndo permitir a permanéncia de oxigénio dissolvido na massa liquida. Sao, deste modo,
particularmente adequadas ao tratamento de efluentes pecudrios, que se caracterizam por
apresentarem uma elevada concentracao em material organico (Grady e Lim, 1980).

O recurso a lagoas anaerdbias no esquema de tratamento € vantajoso tanto como
método para redugdo da carga organica dos efluentes de bovinicultura, como ferramenta de
gestdao para melhor integrar uma producao constante de efluentes com intervalos especificos
para aplicacdo destes aos solos.

Nestes sistemas, at¢ 75% do CBOs aplicado pode ser transformado em metano e
diéxido de carbono. A produgdo de biogds sé € significativa quando as temperaturas sao
superiores a 15 °C. Caso contrdrio as lagoas anaerdbias funcionam mais como tanques de
sedimentagdo gravitica (Loerh, 1984).

O dimensionamento de lagoas anaerdbias deve ser realizado de forma a que o seu
funcionamento resulte na instalacgdo e na manutencio de um conjunto populacional
microbiano adequado ao nivel de depuracao pretendido e no fornecimento de uma capacidade
de armazenamento de efluentes compativel com o esquema seleccionado para a remoc¢ao do

sobrenadante (Ribeiro, 2003b).
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Paralelamente, devera ser efectuada uma previsdo em termos de profundidade que
permita o encaixe do diferencial verificado entre os valores médios de precipitacdo e de
evaporacdo registados durante o periodo de armazenamento do sobrenadante e, ainda, da
contribuicao resultante de situagdes criticas de precipitacdo. A duracdo prevista para as fases
operativas de uma lagoa anaerébia deve ser estabelecida logo na fase de projecto, através da
definicdo de um volume disponivel para o armazenamento das lamas que gradualmente se
acumulam no fundo da lagoa (USDA-NRCS, 1992) (Figura 2.15). Geralmente as lagoas

anaerdbias apresentam profundidades entre 3 m e 5 m (Safley e Westerman, 1994)

N T /[~

Encalxe para precipitagdo critica

— - Altura do
\ Encaixe para diferencial entre vatores médios ponto de
Altura max, de precipkagdio e evaporagio descarga

de operagdo
Volume de armazenamento de efluentes

sobrenadante

Retirada
max. de

Yolume necessario

S\
L N
\ Volume do armazenamanto de tamas

Figura 2.15
Representacdo esquemdtica de uma lagoa anaerdbia (adaptado de USDA-NRCS, 1992).

As lagoas anaerdbias destinadas ao tratamento de efluentes pecudrios em regides de
climas temperados, devem ser dimensionadas para funcionar com uma carga organica
volimica didria entre 0,05 kg SV m™ e 0,06 kg SV m~. Em regides com uma temperatura
média anual mais elevada, é admissivel a utilizagdo de valores didrios de carga organica
voliimica que poderdo atingir os 0,1 kg SV m™. Estes valores de carga organica poderdo ser
superiores, caso seja efectuada a separacdo prévia de sélidos e a sua redugdo para cerca de
metade, caso se pretenda minimizar a producdo de odores (USDA-NRCS, 1992). Por outro
lado, Saffley e Westerman (1994) referem que as lagoas anaerdbias destinadas ao tratamento
de efluentes de bovinicultura sdo geralmente dimensionadas com uma carga organica
volimica entre 0,1 kg SV m™ dia' e 0,2 kg SV m™ dia”, para um tempo de retenco
hidraulica de 50 dias.

A eficiéncia do processo de remocdo de matéria orgénica € elevada, podendo atingir
um rendimento de cerca de 90% em termos de CBOs (USEPA, 2001). Embora a capacidade
de depuracdo do processo seja elevada, o efluente final ndo apresenta normalmente

caracteristicas que satisfacam as exigéncias relativas as normas de descarga em meios
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receptores aqudticos. Nestas situagcdes utiliza-se um processo de tratamento aerdbio
complementar ou, preferencialmente, procede-se a aplicacdo dos efluentes aos solos. Por
outro lado, nos sistemas de gestdo de efluentes pecudrios vocacionados para a valorizagdao
agricola, nao hd vantagem significativa na utilizacdo de mais que duas lagoas em série
(Barker, 1996), tendo como func¢do, a segunda lagoa, o armazenamento dos efluentes entre as

épocas de aplicagdo aos solos.

2.2.5.2 Lagoas facultativas

As lagoas facultativas apresentam uma camada superficial aerébia e uma camada de
lamas sedimentadas no fundo totalmente anaerdbia. O tratamento dos efluentes ocorre nao
tanto por remocao da matéria organica mas pela reciclagem dos nutrientes. As bactérias
(aerdbias, anaerdbias e facultativas) e microalgas sdo os elementos chave neste sistema.
Observa-se a manuten¢do de uma camada superficial aerébia devida a difusdo de oxigénio
atmosférico e a contribui¢dao do processo fotossintético, sob a qual ocorre uma zona anaerdbia
de profundidade varidvel (Loerh, 1984).

O dimensionamento das lagoas facultativas realiza-se com base na carga organica
superficial. Os valores indicados para o tratamento de efluentes de bovinicultura devem estar
compreendidos entre 30 kg CBOs ha'! dia™ a 40 kg CBOs ha dia™. A aplicacdo de cargas
superficiais reduzidas, com efluentes de elevada concentragdo organica, é conseguida através
do aumento da drea das lagoas ou entao procedendo a uma diluicao prévia do efluente. Ambas
as situagdes sdo desaconselhdveis do ponto de vista técnico e econémico, pelo que ndo é
recomendado o uso de lagoas facultativas no tratamento de chorumes de bovinicultura. Por
outro lado, podem ser utilizadas no tratamento de efluentes de baixa concentragdo organica,
como € o caso das dguas de lavagem das salas de ordenha e das dguas sujas provenientes dos
parques descobertos de exercicio para os animais (Loerh, 1984). A profundidade deve estar

compreendida entre 1,5 m e 2 m (Arthur, 1983).

2.2.6 Tratamento com macrofitas

Os sistemas de tratamento com macroéfitas sdo solugdes de baixo custo e vém sendo
empregues com sucesso para tratamento de dguas residuais domésticas ha mais de 20 anos
(Kadlec e Knight, 1996). Mais recentemente t€m sido propostos e utilizados para o tratamento

de efluentes de bovinicultura (Hunt et al., 1995; Tanner e Kloosterman, 1997; Knight et al.,
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2000; Hunt e Poach, 2001; Reddy et al., 2001; Hunt et al., 2002), tendo apresentado
resultados promissores.

O tratamento com macroéfitas pode ser importante na gestdo de efluentes pecudrios,
funcionando como etapa de afinagdo em esquemas de tratamento, permitindo superar desta
forma restri¢des em termos de drea de solos disponivel em solu¢gdes em que se faz tratamento
parcial ou, por outro lado, em situacdes em que se pretende o tratamento integral de forma a
permitir a descarga do efluente tratado no meio hidrico receptor. Estes sistemas também
podem ser explorados com vista a valoriza¢do da biomassa vegetal produzida, quer através da
sua incorporacdo nos solos apds estabilizacdo ou utilizagdo como combustivel para, por
exemplo, aquecimento das instalacdes pecudrias.

Conforme o tipo de plantas (enraizadas ou flutuantes) que servem de base ao
funcionamento dos sistemas de macrofitas, estes sistemas podem ser classificados como zonas
himidas construidas ou lagoas de macrofitas flutuantes (Hunt et al., 1995; Tanner e
Kloosterman, 1997). Por outro lado, para efluentes de bovinicultura, podem funcionar em 1
ou 2 estagios (Tanner e Kloosterman, 1997; Burton e Turner, 2003).

A utilizacdo de macréfitas em sistemas de cultura aquética controlada permite a
remog¢ao de material organico, s6lidos em suspensdo, nutrientes ¢ metais pesados (Tanner e
Kloosterman, 1997). A partir dos mecanismos de remog¢do de contaminantes (Quadro 2.10),
ocorre remocdo e transformacdo de nutrientes que incluem conversdao pelos microrganismos
(nitrificagdo e desnitrificagdo), decomposicdo, retencdo de nutrientes pelas plantas na sua

biomassa; sedimentagdo; volatilizacdo e reac¢des de adsorcdo/fixacao (Tchobanoglous, 1993).

Quadro 2.10

Principais mecanismos de remoc¢do de contaminantes em zonas hiimidas construidas (adaptado de Brix, 1994;
Burgoon et al., 1995; Tanner e Kloosterman, 1997).

Contaminante Mecanismo de remocao
Sélidos em suspensdo Sedimentagdo, floculagdo e filtracao/intercepcao.
Matéria orgénica Matéria  orginica particulada removida com os sélidos  suspensos.

Adsor¢do/absor¢do de matéria orginica solivel. Conversdo bioquimica da matéria
organica biodegradavel. Volatilizacdo de compostos voliteis.

Azoto organico Azoto orginico na forma particulada removido com os sélidos suspensos.
Amonificagdo.

Amoénia Fixa¢do nos minerais de argila por troca idnica, stripping, absorc¢do radicular,
volatilizagdo (NHjy), nitrificagdo.

Nitratos Absor¢ao microbiana e radicular, desnitrificacio.

Fésforo orgénico e Sedimentacdo e adsor¢do/absor¢do nos biofilmes da matéria particulada organica ou

inorganico inorganica. Absor¢do radicular e microbiana do fésforo soliivel. Precipitagdo de
fosfatos. Adsor¢@o nos minerais de argila.

Coliformes Remocao conjunta com os sélidos suspensos. Reteng@o nos biofilmes. Morte celular

natural ou devida a antibidticos excretados pelas plantas.
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As zonas humidas construidas ou artificiais sao sistemas bioldgicos de tratamento de
efluentes em areas inundadas ou saturadas contidas num leito artificial preenchido com solo
natural ou artificial, que suporta o crescimento de algumas espécies de plantas (Hunter et al.,
2001). As plantas macrofitas emergentes mais utilizadas nas zonas himidas artificiais sao o
canico (Phragmites spp.), o junco (Scirpus spp.) e a tdbua (Typha spp.) (Tanner e
Kloosterman, 1997; Jesus, 2004).

Existem basicamente dois tipos diferentes de zonas humidas construidas, que se
distinguem pelo tipo de escoamento do liquido empregue (Tanner e Kloosterman, 1997). No
primeiro, conhecido por sistema de fluxo superficial, o liquido permanece principalmente
acima do nivel do solo, que deverd ser bastante impermedvel ou impermeabilizado. No
segundo tipo, conhecido por sistema de fluxo sub-superficial, o liquido tem que atravessar
uma camada de meio permedvel (brita, gravilha, areia grossa e solo) que suporta o sistema
radicular, sendo o nivel do liquido mantido abaixo da superficie do terreno. Dentro dos
sistemas de fluxo sub-superficial podem-se distinguir os sistemas de fluxo horizontal e os de
fluxo vertical, variando pela localizacio da entrada e saida do efluente (Figura 2.16).

O sistema de fluxo superficial apresenta como vantagens o menor custo de instalacao
e a simplicidade de operacdo. Quanto ao sistema de fluxo sub-superficial apresenta um maior
potencial de reac¢do, do qual resultam menores exigéncias em termos de drea necessdria a sua
construgdo, para além de se verificarem menos problemas associados a produgdo de odores e
proliferacdo de insectos vectores de doencas (Payne Engineering e CH2M Hill, 1997).

As zonas himidas construidas, quando correctamente dimensionadas, podem reduzir
eficazmente a carga de contaminantes presentes nos efluentes pecudrios (Hunter et al., 2001;
Hunt et al., 2003).

Tanner e Kloosterman (1997) apresentam metodologias para o dimensionamento de
solu¢des empregando zonas himidas construidas, cujos parametros a considerar em projecto
sdo: carga de contaminantes (SST, CBOs, azoto, fésforo e metais pesados); coeficientes de
remog¢do dos contaminantes; carga hidrdulica; tempo de retencio hidraulico (de acordo com a
eficiéncia de remocao); taxa de inundagdo; drea e geometria do leito; condutividade hidraulica
do leito (dependente do tipo de enchimento utilizado); temperaturas da regiao; modela¢ao do
balanco hidrolégico do sistema; conhecimento efectivo da(s) espécie(s) macrofita(s) a
explorar.

A utilizacdo de zonas himidas construidas para a afinacdo de efluentes pecudrios
pode apresentar problemas durante a época estival, uma vez que a evapotranspira¢ao
normalmente verificada entre nds € bastante elevada. Esta situagdo pode ser ultrapassada

através do armazenamento dos efluentes em estruturas de tratamento durante os meses mais
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frios e, assim, garantir-se caudal suficiente para o funcionamento continuo da zona himida

construida durante o periodo de crescimento das plantas macrofitas.
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Figura 2.16

Representacdo esquematica de sistemas de zonas hiimidas construidas com leito com fluxo superficial (A), leito

sub-superficial horizontal (B) e leito sub-superficial vertical (C) (adaptado de Jesus, 2004).

Ao realizar-se o dimensionamento de zonas himidas construidas tendo por base a
época do ano mais favordvel aos processos de depuracdo, € possivel limitar a drea necessaria

para a instalagdo deste tipo de estruturas de tratamento (Payne Engineering e CH2M Hill,

1997).

2.3 Aplicacao ao solo

Os efluentes de bovinicultura leiteira podem ser aplicados aos solos desde que a
aplicacdo seja realizada de forma controlada, com base no conhecimento dos fluxos dos

nutrientes e na cinética de degradacao dos efluentes aplicados aos solos (Pereira, 2000).
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Por outro lado, poderd haver situacdes em que o processamento (ou tratamento
parcial ou integral) dos efluentes possa a vir a ser vantajoso de diversos pontos de vista, e, em
especial, no caso das grandes exploracdes que ndo dispdem de drea de solos para aplicacio da
totalidade dos chorumes produzidos. Nestes casos, os efluentes podem ser processados por
separacdo mecanica, digestdo anaerébia e tratamento aerdbio por compostagem, para se
melhorarem as suas caracteristicas de armazenamento e transporte e reduzir o seu potencial
poluente (Ribeiro e Bicudo, 1997b).

Os problemas de armazenamento e transporte podem ser reduzidos através da
separacdo das frac¢des solida e liquida, com a utilizacdo de separadores mecanicos como 0s
tamisadores, filtros de banda, prensas e centrifugas. Estas operacdes podem ser empregues
isoladamente quando se pretende apenas o armazenamento do efluente com menor
concentracdo de sdlidos, ou integradas numa instalagdo de tratamento biolégico (Burton e
Turner, 2003).

Na Figura 2.17 apresenta-se um conjunto de opg¢des para o tratamento de efluentes de

bovinicultura leiteira intensiva.

Chorume bruto

v

\ 4 Separagdo \ 4 \ 4
Sem de} s6lidos- Tratamento Tratamento
tratamento liquidos biolégico completo
v v
Fraccao Fraccao
sélida liquida
l A 4 \ 4
Compostagem Arejamento Digestao
anaerdbia
\ 4 \ 4 ; A 4
Fertilizante Composto Fertilizante Descarga
liquido —»  liquido  [* v
Biogis
Figura 2.17

Opgoes de tratamento de efluentes de bovinicultura (adaptado de Bicudo, 1999).

As operacdes de transporte e distribuicio de chorumes estdo intimamente
relacionadas. A translocacdo dos chorumes para o local de aplicagdo pode ser realizada por

um sistema automatizado de tubagens (investimento inicial elevado), ou transporte com
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tractor ou camido com cisterna (investimento inicial baixo, contudo custos de transporte
aumentam com a distancia a percorrer) (Figura 2.18).

A escolha da solucdo a utilizar para determinada exploragdo € fungdo da localizacao
da exploracdo, das estruturas de armazenamento e das parcelas agricolas que recebem os
chorumes (Burton e Turner, 2003).

No entanto, a aplicagdo dos efluentes de bovinicultura leiteira aos solos deve ser

rodeada de cuidados especiais.

Instalagies pecuarias Armazenamenio Transporie Aplicagio aos solos

Figura 2.18

Hipdteses para a manipulagdo e aplicacdo aos solos de chorumes de bovinicultura. As estruturas de
armazenamento podem estar localizadas na explorag¢do ou préximo do local de aplicac¢@o aos solos. O transporte,
de acordo com a conveniéncia, pode ser realizado por tractor ou camido-cisterna, ou por bombagem. A aplicacio

aos solos pode ser realizada por espalhamento ou fertirrigagdo (adaptado de Burton e Turner, 2003).

Da sua incorrecta realizacdo, ndo obedecendo as quantidades, épocas e técnicas mais
adequadas, podem resultar diversos problemas, dos quais se destacam: contaminacao de dguas
superficiais e subterraneas devido a lixiviacdo do ido nitrato (Trindade et al., 1997), tornando-

as improprias para o consumo animal e humano; volatilizagdo de NH3 e formacdo de HNO3
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na atmosfera a partir de N,O emitido pelos solos e/ou chorumes aplicados, resultando na
formacdo e deposicdo de chuvas dcidas (Keeney, 1982); e foto-oxidacdo do ozono (O3) na
estratosfera pela presenca de N,O (Shepherd et al., 1996), aumentando a incidéncia da
radiacdo ultravioleta na superficie terrestre que conduz ao efeito de estufa e
consequentemente ao aquecimento global (Keeney, 1982; Cotton e Pielke, 1995), e ao
aumento de incidéncia de cancro de pele no Homem (Keeney, 1982).

O azoto €, depois da dgua, o factor de crescimento mais importante para as plantas
(Forbes e Watson, 1992; Jarvis et al., 1995). Por outro lado, este nutriente quando aplicado
aos solos (nas formas organica ou inorgénica) estd sujeito a um conjunto de transformagdes e
processos que impdem especial atencdo para minimizar as perdas e minimizar a eficiéncia do
seu uso (Sims, 1995).

Relativamente ao fésforo, potdssio, cdlcio e magnésio também veiculados pelos
chorumes de bovinicultura leiteira, os efeitos negativos para o meio ambiente (solo, ar e 4gua)
e para as plantas sdo mais reduzidos desde que sejam contabilizados nos planos de fertilizagdo
das culturas (Tisdale et al., 1993; Quelhas dos Santos, 1996). Em termos de potenciais efeitos
negativos, o problema mais significativo sao as perdas de fésforo para o meio hidrico através
do processo de erosao hidrica das parcelas agricolas (Burton e Turner, 2003). Contudo, no
sistema forrageiro intensivo, sobre o qual assenta a bovinicultura leiteira intensiva da regiao
do Entre Douro e Minho, as perdas de solo por erosdo hidrica ndo parecem significativas

devido a topografia do terreno.

2.3.1 Fluxos e perdas de azoto nos solos pela aplicacao de efluentes de bovinicultura

A aplicacdo de efluentes de bovinicultura brutos ou sujeitos a pré-tratamento aos
solos conduz ao input de azoto nas formas organica e amoniacal (N-NH,"). Trindade (1997)
encontrou um teor médio de 25% de N-NH4" em chorume de explora¢des de bovinicultura
leiteira intensiva no Entre Douro e Minho.

A adicdo de azoto organico aos solos pela aplicagdao de efluentes pecudrios vai, por
um lado aumentar o seu teor de matéria organica, e por outro lado ser convertido na forma
amoniacal, que por sua vez pode ser assimilado pelas plantas, volatilizado ou utilizada pelos
microrganismos do solo (Figura 2.19).

O azoto encontra-se no solo em formas minerais (inorganicas) e organicas. As
primeiras representam cerca de 2% a 5% do azoto total no solo, com diversas combinacdes
quimicas constituidas por moléculas e ides. As principais formas gasosas sdo o azoto

molecular (N;), o amoniaco (NH3) e os 6xidos de azoto. Os ides sdo fundamentalmente o
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amonido (NH;"), o nitratido (NO3) e o nitritido (NO;") (Quelhas dos Santos, 1996). Young e
Aldag (1982) referem a presenca de alguns compostos quimicos ou biolégicos mas com

menor importancia.
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Figura 2.19

Fluxos e perdas de azoto veiculado por efluentes pecudrios quando aplicados aos solos (adaptado de Amberger,

1990).

2.3.1.1 Mineralizacao, imobilizacio e nitrificacao de azoto

Mineralizacdo refere-se a conversdao de formas organicas azotadas (proteinas,
aminodcidos e dcidos nucleicos) em NH;* (Sims, 1995). O processo é efectuado por
organismos heterotréficos que utilizam o azoto orgdnico como fonte de energia para o seu
metabolismo (Jansson e Persson, 1982).

O azoto amoniacal pode ser convertido em NOj3™ por intermédio dos microrganismos
autotréficos aerdbios, pelo processo que se designa por nitrificacdo (Haynes, 1986). As
bactérias responsdveis pelo processo designam-se nitrificantes e pertencem, entre outros, aos
géneros Nitrosomonas e Nitrobacter, o primeiro que oxida NH;" a NO, e o segundo NO, a
NOj;™ (Schmidt, 1982).

Imobilizacdo representa a reac¢do inversa e implica a assimilacdo de formas

inorganicas de azoto (NH; e NH," preferencialmente, mas também NOs™ e NO,) (Trindade,
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1997) por microrganismos do solo e a transformacdo destas formas minerais azotadas em
componentes organicos que constituem a biomassa microbiana (Sims, 1995).

O balango entre estas duas reacgdes bioldgicas determina a quantidade de azoto
inorganico que esta disponivel para a nutri¢do das plantas (Sims, 1995).

No processo de mineralizacdo identificam-se duas fases: aminiza¢do e amonificacao
(Haynes, 1986), em que microrganismos heterotréficos sdo responsaveis pela mineralizacao
do azoto organico e também pela imobilizacdo do azoto mineral (Quelhas dos Santos, 1996).
Estes dois processos estdo intimamente ligados com as transformagdes do carbono no solo,
nas quais este € disponibilizado servindo de fonte de energia aos microrganismos
heterotréficos, determinando o predominio da mineralizacdo ou da imobilizacdo (Jensen e
Paustian, 1989).

A quantidade de azoto mineral (NH," e NO3") presente em determinado momento no
solo € o resultado do balanco entre a mineraliza¢do e a imobiliza¢do (processos que ocorrem
em simultaneo) (Haynes, 1986; Jensen e Paustian, 1989; Jarvis et al., 1996), portanto, quando
ha um aumento dos teores de azoto mineral com o tempo entdo ocorreu mineralizacdo liquida,
e, reciprocamente, falamos em imobiliza¢ao liquida (Trindade, 1997).

A mineralizac¢do liquida € a quantificacdo que na perspectiva agronémica tem maior
interesse pratico, pois resulta da integracdo de um conjunto de processos que competem entre
si, sendo estes primariamente controlados pelas interac¢es entre as diferentes populagoes

microbianas, pelas condi¢des ambientais e as proprias plantas (Jensen e Paustian, 1989).

2.3.1.2 Dinamica de transformacao das formas azotadas de chorumes bovinos

Em sistemas agricolas intensivos sao frequentemente adicionadas aos solos elevadas
quantidades de estrumes e chorumes. As formas azotadas presentes sdo sobretudo NH,,
ureia, dcido udrico e proteinas (totalmente ou parcialmente degradadas) (Jarvis et al., 1996). A
quantidade e a forma azotada predominante no estrume/chorume € varidvel e dependente de
varios factores como: espécie animal, dieta alimentar (Chescheir er al., 1986), sistema de
alojamento e metodologia de aplica¢do nos solos (Beauchamp e Paul, 1989).

O valor fertilizante dos chorumes €, em muitas exploragdes de bovinicultura leiteira,
subestimado, ndo s6 devido a variabilidade da composi¢do nutritiva destes mas também
devido a presenca de elevadas quantidades de elementos fertilizantes na forma orgénica, cujo

processo de mineralizacdo € directamente condicionado pela aleatoriedade de varidveis

ambientais (climaticas e edaficas), tornando a previsao bastante dificil (Shepherd et al., 1996).
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Sims (1986) divide as formas azotadas presentes nos estrumes/chorumes em
inorganicas e organicas. Apresenta uma férmula de célculo do azoto veiculado (assumindo-se
que as formas inorginicas e organicas veiculam azoto independentemente), sendo N
veiculado = E;N; + E;MNj, onde N; = teor de N inorganico, Ny = teor de N orgéanico, E; e E;
representam os factores de eficiéncia que quantificam as perdas e M = propor¢do de azoto
organico mineralizado.

A adicdo de materiais organicos ao solo pode originar efeitos indirectos como
alteracdes das condicdes ambientais a que os microrganismos estdo sujeitos (Haynes, 1986).
Segundo este autor, estas alteracdes envolvem modificacdes no pH, arejamento e
disponibilidade de nutrientes, afectando o balan¢o mineraliza¢do-imobilizacdo de N e também
a decomposicao da matéria organica nativa do solo.

Devido a intensificagao das exploracdes de bovinicultura leiteira houve mudangas nos
sistemas de alojamento, resultando em solucdes onde os dejectos dos animais sao recolhidos
por via liquida (chorumes) em detrimento dos estrumes (Opperman et al., 1989). Segundo os
mesmos autores, a aplicagdo destes materiais aos solos resulta num imediato aumento (i) do
pH na subcamada dos solos onde € incorporado, aumento que se mantem temporariamente
(dependendo das condicdes dos solos), (ii) do teor de azoto amoniacal e (iii) da populacdo
microbiana dos solos (bactérias vidveis, protozodrios e nematodes).

Na libertagdo do carbono e azoto resultantes da decomposicao de residuos organicos,
o carbono é geralmente volatilizado sob a forma de CO, e/ou metano, enquanto que o azoto €
tendencialmente conservado nos residuos da decomposicao e o excesso € libertado para o solo
sob a forma de NH4" (Haynes, 1986). Segundo 0 mesmo autor esta conservacio é devida 2
exigencia de azoto pela populacdo decompositora do solo.

Em climas temperados cerca de 70% do carbono da maioria dos chorumes ¢é perdido
sob a forma de CO, durante o primeiro ano e mais 20% durante os 6 a 9 anos seguintes
(Trindade, 1997).

Jarvis et al. (1996) referem dois pontos que determinam a qualidade do substrato: (i)
composi¢ao e (ii) razdo C:N. Em relacdo a origem Mengel e Kirkby (1978) estimaram as
proporg¢des dos 3 grupos de componentes azotados existentes nos residuos organicos como: (i)
frac¢do inorganica (NH4', NO;, NOy), cuja presenca é geralmente menor que 2%; (ii)
compostos aminados soldveis (4cidos, amidas e aminas), cuja presenca equivale a cerca de
5%; (iii) proteinas e 4cidos nucleicos que representam 90% a 95% no total. A
representatividade destas 3 frac¢des € influenciada pelo desenvolvimento e nutricdo das

plantas (Jarvis et al., 1996).
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No solo os componentes azotados simples mineralizam-se mais rapidamente que os
bioquimicamente mais complexos (Rubins e Bear, 1942), tendo a proporcdo relativa das
diferentes formas azotadas nos residuos das culturas um efeito determinante no resultado da
decomposi¢cao (Waksman e Tenney, 1927).

A razdo C:N é apontada como um factor importante da caracteristica dos materiais,
sendo um indicador a curto prazo do resultado previsivel do balangco mineralizacao-
imobilizacdo quando se adicionam residuos ao solo (Jarvis et al., 1996), dando origem a
mineralizacdo liquida ou imobilizacdo liquida (Haynes, 1986).

Quando os teores de azoto no substrato sdo baixos em relacdo aos teores de carbono
ha imobilizagdo pelos microrganismos de azoto mineral do solo. Durante determinado periodo
de tempo a biomassa do solo pode, pois, competir acentuadamente com as plantas (Trindade,
1997). Quando a razdo C:N é baixa ndo hd normalmente utilizacdo de azoto mineral pelos
microrganismos do solo.

Haynes (1986) apresenta varios valores de razdo C:N em residuos organicos, sendo os
valores mais baixos referentes a biomassa, himus do solo e residuos de leguminosas. Valores
elevados sdo caracteristicos de residuos de gramineas e lenhosas. Nao € possivel estabelecer
um valor critico para a razdo C:N que permita prever, pelo equilibrio inicial de decomposig¢ao,
se ird ocorrer mineralizacdo ou imobilizacdo (Trindade, 1997), embora Haynes (1986) e
Tisdale et al. (1993) refiram que materiais com valores de razdo C:N superiores a 20:1 ou
30:1 dao origem a imobilizacdo liquida e residuos com valores inferiores provocam
mineralizacao liquida.

A qualidade do substracto € um factor crucial para a velocidade de decomposi¢do dos
residuos organicos e a respectiva libertacio de azoto mineral; além dos factores ja
mencionados outros aspectos importantes da qualidade do substracto incluem a concentragcao
de vdérias classes de compostos organicos como polifendis e, particularmente, lenhina
(Haynes, 1986; Handayanto et al., 1994, 1995).

Os materiais organicos adicionados ao solo recentemente t€ém um potencial para
sofrerem mineralizacdo bastante elevado (Jarvis et al., 1996). Segundo Shen et al. (1989),
residuos frescos adicionados a solos cultivados sdo cerca de sete vezes mais decomponiveis
que a matéria organica nativa do solo. Por outro lado, as doses de chorume aplicadas ao solo
em anos anteriores tém influéncia sobre a avaliacdo da capacidade do solo fornecer azoto as
culturas (Magdoff, 1992).

Também a aplicacdo de residuos organicos pode incorporar elementos toxicos (metais

pesados) que podem inibir a mineraliza¢do do azoto organico (Haynes, 1986).
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As técnicas de cultivo, assim como as técnicas e métodos utilizados nas mobilizagdes
tém um efeito especifico na estrutura do solo, influenciando a mineralizagdo liquida (Jarvis et
al., 1996). Para Goss et al. (1993) o sistema de mobilizacdo convencional (em que se executa
lavoura), quando comparado com o método de sementeira directa, promove o aumento da taxa
de mineralizacdo liquida. Todavia, Powlson e Jenkinson (1981) ndo encontraram diferencas
significativas quando compararam o sistema de mobilizacdo convencional com o sistema de
mobilizacdo minima. Porém, a compactacdo do solo influencia a mineralizacdo liquida na
medida em que provoca alteragdo (diminui¢do, por exemplo) devido a reducdo da porosidade
do solo (Jarvis et al., 1996).

O aumento da taxa de mineralizacdo do azoto organico do solo também ocorre
frequentemente quando se aplicam fungicidas, insecticidas e fumigantes nas doses
recomendadas e herbicidas em doses elevadas (Goring e Laskowski, 1982). Este aumento
ocorre aparentemente devido a morte de parte da populacdo microbiana, induzida pela
aplicacdo dos pesticidas, e posterior decomposi¢do destes pelos sobreviventes (Haynes, 1986).

As fertilizagdes azotadas influenciam a mineralizacdo devido a interferéncia no
balan¢o mineralizagdo-imobiliza¢do (Haynes, 1986; Jarvis et al., 1996). Estes mesmos autores
referem o efeito estimulante (priming effect) das fertilizagdes no processo de mineraliza¢do
liquida do azoto orgénico.

O azoto organico mineralizdvel diminui exponencialmente com a profundidade do
solo (Powers, 1980). Em vadrios trabalhos realizados, independentemente da metodologia
utilizada e do tipo de solo estudado pelos autores, a maioria do azoto organico mineralizado
provém dos primeiros 20 cm de perfil do solo (Cassman e Munns, 1980; Hadas et al., 1986,
1989; Weier e MacRae, 1993; Trindade, 1997; Pereira, 2000). O processo de mineralizagdo
nos 20 cm superficiais do solo € altamente influenciado pela temperatura, humidade e textura
(Jarvis et al., 1996), pela periodicidade das mobiliza¢gdes (influenciando o arejamento) e pela
incorporacdo de residuos organicos (Trindade, 1997). Entretanto, Schimel e Parton (1986)
verificaram que 40% a 60% do azoto mineralizado na camada de solo referida provinham dos
2,5 cm superficiais. Kandeler et al. (1994) verificaram que a aplicacdo de chorume de
bovinicultura a pastagens conduziu ao aumento da taxa de mineralizacdo liquida de N até pelo
menos 0,5 m de profundidade.

Foram desenvolvidos trabalhos em exploracdes de bovinicultura leiteira intensiva no
Noroeste de Portugal sobre a aplicagdo de chorumes nao tratados aos solos, como fonte
potencial de azoto para as culturas forrageiras produzidas na regido, nos quais se obtiveram

resultados que permitem perceber o efeito da adi¢do deste tipo de efluente aos solos.
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A adi¢do de chorume de bovinicultura aos solos ndo parece promover aumentos
acentuados na taxa de mineralizacdo liquida no periodo imediatamente a seguir, mas induz
uma cinética de decomposicdo gradual e constante (Trindade, 1997).

A espessura de solo em que ocorre mineralizacdo deve ser superior no periodo em
que a percentagem de humidade € menos elevada, porque o arejamento € facilitado. A taxa de
mineralizacdo liquida nos 10 cm superficiais, ao longo do ano, evidencia 3 periodos com
valores ligeiramente mais elevados: fim da Primavera/inicio do Verdo, fim do Verao/inicio do
Outono e inicio da Primavera (Trindade, 1997).

Por outro lado, a maiores aplicagdes de chorume correspondem disponibilizacdes de
azoto mineral pelo processo de mineralizacdo liquida do azoto organico mais elevadas,
certamente pela elevada propor¢do de pools organicos facilmente degraddveis a curto prazo
neste fertilizante. A cinética de degradacdo do chorume € influenciada pelo volume aplicado
ao solo e € gradual ao longo do ciclo da cultura de milho forragem, acompanhando o ritmo de
absorc¢do de azoto pela cultura neste sistema cultural (Pereira, 2000).

O processo de mineralizacdo liquida atinge valores elevados neste sistema cultural,
sendo uma fonte relevante a ter em atencao na nutricdo azotada das plantas. Durante o ciclo
da cultura de milho forragem as taxas didrias médias de mineralizacao liquida foram de 1,3
mg N kg solo™ e 0,9 mg N kg solo”! em solos que receberam 375 ¢ 187,5 kg N orgénico ha
h respectivamente. Estas aplicacdes conduziram a disponibilizacdo pela camada de solo até
30 cm de profundidade de 227 kg N ha™' e 107 kg N ha™, tendo sido mineralizados 60,5% e
57,3% do N organico incorporado pela aplicacdo de chorume bovino. As producdes vegetais
obtidas foram idénticas as médias obtidas na regido. Nestes solos as taxas de nitrificacdo
liquida e mineralizacdo liquida ocorreram a mesma velocidade durante o ciclo da cultura

(Pereira, 2000).

2.3.1.3 Perdas de azoto

2.3.1.3.1 Lixiviacao do ido nitrato

O 130 nitrato (NO3') proveniente da mineralizacdo de matéria organica do solo e de
efluentes pecudrios e agricolas, ou adicionado sob a forma de fertilizantes e, em menor
quantidade, resultante de deposicao atmosférica, sofre lixiviacdo (arrastamento por lavagem)
quando a dgua da chuva ou de rega se infiltra e atravessa o perfil do solo (Guillard et al.,
1995; Trindade, 1997). Este ido, caracteriza-se por apresentar elevada mobilidade no solo

devido a possuir carga negativa (Tisdale et al., 1993).
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A quantidade de azoto nitrico lixiviado aumenta com o aumento da dose de azoto
aplicada (Fuleky, 1989; Ditsch, et al., 1993). As perdas sido particularmente acentuadas
quando a dose aplicada de fertilizante excede a capacidade de absorcdo de azoto pela cultura
(Bergstrom e Brink, 1986; Barraclough et al., 1992; Simon e Le Corre, 1992; Angle et al.,
1993). Por outro lado, uma quantidade considerdvel do ido nitrato lixiviado de solos
cultivados pode ser proveniente da mineralizagdo de matéria organica do solo (Kalenbrander,
1981; Simon e Le Corre, 1992).

A aplicag¢do de estrumes ou chorumes conduz muitas vezes ao aumento das perdas
por lixiviagdo de ido nitrato. Em parte este aumento das perdas deve-se a uma menor
racionalizacao das doses de azoto aplicadas, por auséncia ou insuficiente contabilizacdo do
azoto contido em estrumes e chorumes, sendo frequente a utilizacio de quantidades
excessivas (Ritter et al., 1990).

As perdas por lixiviacdo de ido nitrato parecem ser influenciadas pela data de
aplicagdo do fertilizante organico (Trindade, 1997). Bertilsson (1988), em aplicacdes de
chorume a solos sem vegetacdo no Outono, verificou que as perdas foram tanto maiores
quanto mais cedo foi efectuada a aplicacdo do chorume, provavelmente devido a maior
mineralizacao antes do inicio da lixiviacao.

O movimento do ido nitrato ao longo do perfil do solo ocorre a uma propor¢ao de 1
cm por cada 3-8 mm de precipitacio verificada (Bartolini, 1989). Em solos franco-arenosos,
verifica-se que a quantidade minima de drenagem que permite a lixiviagdo completa do azoto
nitrico presente no perfil do solo situa-se entre os 300 mm e 400 mm (Simon e Le Corre,
1992).

Segundo Trindade et al. (1997) a magnitude das perdas anuais por lixiviagdo de ido
nitrato nas condicdes climéticas do Entre Douro e Minho depende fundamentalmente: da
quantidade de azoto nitrico presente imediatamente antes do inicio do periodo em que
ocorrem excessos de dgua no solo; da quantidade de azoto mineralizada durante o periodo de
Outono e Inverno; e da capacidade das culturas de Inverno absorverem na sua biomassa azoto

do solo.

2.3.1.3.2 Volatilizacao de amoniaco

A volatilizagao de amoniaco (NH3) € uma transferéncia de massa de NH; gasoso da
solucdo do solo (ou de materiais organicos) para a camada de ar em contacto com a superficie
do solo, governada pela diferenca de pressdo parcial de NH; gasoso entre a solucao do solo da

camada mais superficial e o ar (Koelliker e Kissel, 1988). E essencialmente um processo
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fisico-quimico sendo resultado do equilibrio (descrito pela lei de Henry) entre a fase de NHj
gasoso e o NH3 em solucdo (Harrison e Webb, 2001).

A quantidade de amoniaco volatilizada apds a adi¢do de fertilizantes minerais ou
organicos ao solo € funcdo do reajuste de uma série de equilibrios entre as diferentes formas
de azoto presentes no sistema solo-atmosfera (Haynes e Sherlock, 1986; Harrison e Webb,
2001).

Na Europa Ocidental, cerca de 80% da volatilizacio de amoniaco tem origem na
producdo pecudria e cerca de 2/3 destas emissdes provém da aplicagdo dos chorumes aos
solos, incluindo as dejec¢des depositadas pelos animais em pastoreio (Hartung, 1991), devido
ao elevado teor em azoto amoniacal presente. A emissdo de NH3 com origem na producao
animal pode ser subdividida nas perdas que ocorrem nas instalagdes pecudrias (alojamentos
dos animais e armazenamento das dejeccdes), nas perdas decorrentes da aplicacdo de
estrumes e chorumes aos solos e em perdas durante o pastoreio, estimando-se que em termos
médios, na Europa, se repartam por aquelas fontes, respectivamente 47%, 43% e 10% do total
das perdas da produ¢do animal (MHSE, 1996).

A volatilizacdo de NH; a partir de chorumes aplicados aos solos, quando nio sao
imediatamente incorporados, apresenta uma evolugao logaritmica em fung¢do do tempo e pode
atingir emissoes superiores a 80% do teor de azoto amoniacal presente (Amberger, 1990).

Os factores responsdveis pela volatilizacdo de amoniaco para a atmosfera sdo os
seguintes: concentragdo de soélidos totais no chorume porque condiciona de forma
significativa a taxa de infiltracdo do efluente nos solos (Pain e Thompson, 1989; Morken e
Sakshaug, 1998); teor de azoto amoniacal (Klarenbeek e Bruins, 1991); temperatura do ar
elevada; compactagdo do solo (Amberger, 1990); velocidade do vento; pH do chorume e
calagem dos solos. Este processo € reduzido com a ocorréncia de precipitagdo apds a
distribuicao do chorume (Menegon et al., 1985; ECETOC, 1994).

O valor do pH do chorume exerce um efeito muito acentuado sobre as perdas por
volatilizagdo devido a influéncia deste parametro sobre o equilibrio entre as formas de N-
NH;" e N-NH3; em solugdo. Apés a aplicacdo do chorume ao solo, o valor de pH da camada
deste material que se forma a superficie do solo tende a elevar-se nas primeiras horas devido a
libertacdo muito rapida de CO,, que por sua vez se deve ao estimulo da actividade microbiana
resultante da adi¢do de azoto. A volatilizacdo de NH3 actua no sentido contrério, pelo que o
valor de pH estabiliza ou mesmo decresce ao fim de algumas horas, sendo o resultado final
dependente das quantidades totais de carbono inorganico (CO, + HCO3; + H,COs) e de azoto

amoniacal (NH3 + NH,4") presentes no chorume, podendo persistir por vérios dias (Sommer e
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Sherlock, 1996). Portanto, quanto mais elevado for o valor de pH inicial do chorume maiores
serdo as perdas.

Segundo Trindade (1997), uma propor¢ao muito elevada das perdas que ocorrem
quando se procede a aplicacdo de chorumes nio tratados aos solos no Entre Douro e Minho,
tém lugar nas primeiras horas apds a aplicacdo; entre 50% a 82% das emissdes totais de
amoniaco verifica-se nas 10 horas iniciais.

A incorporacdo de chorumes, estrumes e lamas no solo reduz acentuadamente as
perdas de azoto por volatilizacdo de amoniaco a partir destes materiais (Kirchmann et al.,
1998; Morken e Sakshaug, 1998). Por outro lado, a dilui¢do e acidificagdo do chorume com
recurso a dcido nitrico é também uma forma que permite reduzir as perdas por volatilizagdao
(Frost et al., 1990; Schils et al., 1999).

As perdas de azoto por volatilizacdo de NH3; podem ser reduzidas através da adopcao
de técnicas de distribuicdo de chorumes aos solos, apresentadas no Quadro 2.11, tendo como

comparacao a distribuicdo convencional que consiste no espalhamento a superficie dos solos.

Quadro 2.11

Reducdo da volatilizacdo de NH; ap6s aplicagdo de chorume ao solo por diferentes técnicas (em comparagdo
com a distribui¢cdo convencional a superficie, em percentagem) (Wouthers, 1995).

Técnicas de aplica¢do do chorume Reducdo (%)
Injeccdo no solo > 95
Distribuicdo a superficie seguida de incorpora¢do mecénica > 80
Distribuicdo em banda a superficie 50 - 80
Distribuicdo acompanhada e seguida de rega (dilui¢do 1:3) 20 - 80
Acidificag@o e dilui¢do (4cido nitrico) pH < 5,0 70 -95
Acidificagdo e dilui¢do (4cido nitrico) pH = 5,0-6,0 30 - 80

2.3.1.3.3 Emissoes de N,O

O 6xido hiponitroso (N,O) é um gas com efeito de estufa que apresenta um tempo de
residéncia na atmosfera entre 110 e¢ 150 anos (Hao et al., 1987; Ko et al., 1991) e uma
capacidade de absorcdo de radiac@o térmica 206 vezes superior a do CO,, possuindo por isso,
em termos relativos, um poder de efeito de estufa muito mais elevado do que este gis e o
metano (Duxbury et al., 1993), contribuindo com cerca de 5% para o aquecimento global
(Bowman, 1990). Também € responsével pela degradacido da camada de ozono na estratosfera
por foto-oxida¢do (Shepherd et al., 1996), contribuindo para o aumento da incidéncia da
radiacdo ultravioleta na superficie terrestre (Johnston, 1972; Crutzen, 1972, 1974; Feng et al.,

2003).
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A concentragdo de N,O na atmosfera, na década de 80, era de 285 ppb (Staufer e
Neftel, 1988). O teor tem vindo a aumentar desde o século passado (275 ppb) (Machida et al.,
1995), e desde a década de 60 aumentou anualmente a razao de 0,22 +0,02%, tendo atingido
em 1996 a concentracdo de 311 ppb (Machida et al., 1995; Battle et al., 1996). A taxa anual
actual de aumento da concentracio de N,O € de 0,6 ppb a 0,9 ppb (IPCC, 1992).

As emissdes de N,O, de uma forma directa ou indirecta, a partir dos sistemas
agricolas estimam-se actualmente em 6,2 Tg N-N,O ano!' num total de emissdes naturais e
antropogénicas de 17,7 Tg N-N,O ano™ (Kroeze et al., 1999). Segundo Isermann (1994) cerca
de 90% das emissdes antropogénicas de N,O tém origem na agricultura.

A aplicacao de efluentes pecudrios aos solos agricolas contribui para a ocorréncia de
emissdes directas e indirectas de N,O em cerca de 0,22 Tg N-N,O ano™' na Europa e de 1,49
Tg N-N,O ano™' ao nivel global (Mosier et al., 1998).

Mosier et al. (1998) referem que as emissdes globais de N,O a partir da agricultura
podem ser reduzidas em cerca de 0,39 Tg N-N,O ano’' pela melhoria dos métodos de
fertilizacdo e em cerca de 0,15 Tg N-N,O ano! através da melhoria das técnicas de cultivo e

irrigacao.

2.3.1.3.3.1 Processos de producao de N,O

O N,O ¢é produzido por processos microbiolégicos nos solos por nitrificacdo
(oxida¢do de NH;" a NO3) (1) e desnitrificacdo (reducdo de NO3 a N») (2) (Firestone e

Davidson, 1989), sendo um produto intermédio dos dois processos (Dobbie e Smith, 2003).

N>O

T
Nitrifica¢do: NH;” — NH,OH — NO; —NOj5 (1)

T
Desnitrificagdo: NO; — NO; — N,O— N, (2)

A producdo de N,O (descrita pelo modelo hole-in-pipe) (Davidson, 1991) depende
dos factores que controlam a quantidade do fluxo de azoto em forma de nitrato ou amoénio

através do solo. A producdo de N,O e o seu intercambio com a atmosfera dependem de: teores

58 José Luis da Silva Pereira



de NH4" e NO;™ presentes no solo (Davidson, 1991; Dobbie e Smith, 2001); disponibilidade
de matéria organica no solo facilmente degraddvel (Eaton e Patriquim, 1989); factores que
controlam a quantidade de N disponivel para os processos de nitrificacdo e desnitrificacdo
como a temperatura ¢ humidade (Bremner e Blackmer, 1978; Dobbie e Smith, 2001); taxas
dos processos de nitrificagdo, desnitrificagdo e de produgao de N,O por estes dois processos
(Dobbie e Smith, 2001); porosidade e volume dos poros cheios de dgua (WFPS) (6ptimo a
60%), como intermedidrios na difusdo de N,O para a atmosfera a partir do corpo do solo
(Davidson, 1991; Bowman 1998; Dobbie e Smith, 2001); disponibilidade de carbono
organico para a desnitrificacdo e pH (Ellis et al., 1998; Stevens et al., 1998).

Devido as interac¢Oes entre os factores fisicos, quimicos e bioldgicos serem
complexos, os fluxos de N,O dos sistemas agricolas apresentam variacdes espaciais e

temporais muito acentuadas (Duxbury e McConnaughey, 1986).

2.3.1.3.3.2 Reducao das emissoes de N,O

Conforme referido, a adicao de fertilizantes azotados aos solos agricolas aumenta a
potencial emissao de N,O (Granli e Bockman, 1994).

Medi¢des realizadas por varios autores t€ém demonstrado que ocorrem elevadas
perdas de N por desnitrificagdo que representam cerca de 80-200 g ha dia™' (Schwartz et al.,
1994) e de 130-800 g ha dia” (Thompson, 1989; Allen et al., 1996) apés a aplicagdo de
fertilizante mineral e chorume, respectivamente.

Durante os primeiros dias apds a aplicagdo de chorume aos solos, foram observadas
emissoes elevadas de N,O (Christensen, 1983; Comfort er al., 1990). Estas emissdes sao
induzidas pela aplicacdo de chorumes, devido as elevadas taxas dos processos de nitrificacdao
e desnitrificacdo, desde que estes contenham teores considerdveis de NH4" e carbono organico
prontamente disponivel (Granli e Bockman, 1994).

Rice et al. (1988) verificaram a ocorréncia de emissdes de N,O apds a injeccdo de
chorumes nos solos. Também Paul er al. (1993) verificaram a existéncia de emissdes de N,O
que foram estimuladas pela presenca de NH," e carbono organico prontamente disponivel.
Outros estudos sugerem que a desnitrificagdo seja o processo dominante que conduz a
emissoes de N,O (Artiola e Pepper, 1992; Loro et al., 1997; Thornton et al., 1997). Por outro
lado, Dendooven et al. (1998a) verificaram que o N,O produzido por nitrificagdo representou
33% do N,O total emitido apds a aplicagao de efluente de suinicultura em solos argilosos.

Os chorumes apresentam um teor em dgua superior a 90% e depois da sua aplicagdo

aos solos, a propria dgua por eles veiculada pode induzir emissdes de N,O imediatamente
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ap0s a aplicagdo, incorporacdo ou injec¢do aos solos (Davidson, 1992; Jorgensen et al., 1998).
Por exemplo, a aplicacio de 50 m® ha' de chorume corresponde a cerca de 4,5 mm de
precipitacdo. Segundo Granli e Bockman (1994) o teor de humidade no solo tem uma
influéncia elevada nos processos que conduzem a emissdes de N,O e na taxa emitida.

Todavia, como referem Clemens e Huschka (2001), o processo dominante que
conduz a elevadas emissdes de N,O logo apds a aplicagdo de chorume aos solos ndo estd
claro. Estudos laboratoriais e de campo mostraram que estas emissdes de N,O logo apds a
aplicacdo de chorume aos solos nem sempre se apresentam correlacionadas com o input de N
mineral. Por exemplo, técnicas de aplicacao de chorumes aos solos que diminuiram as perdas
por volatilizagdo de NH3; em 90% ndo apresentaram um efeito significativo sobre a emissao
de N,O (Clemens et al., 1997; Dendooven et al., 1998b).

Clemens e Huschka (2001) verificaram que a emissao de N,O pode ser reduzida de
forma significativa quando os chorumes de bovinicultura sdo, previamente a aplica¢do aos
solos, sujeitos a tratamento por digestdo anaerdbia, pelo facto de terem encontrado uma
influéncia elevada do teor em caréncia bioquimica de oxigénio no chorume sobre a emissao
de N,O.

Por outro lado, quando se procede a aplicacdo de um fertilizante mineral que contém
NO3™ em conjunto com chorume de bovinicultura, ou se a aplicacdo destes fertilizantes for
espacada alguns dias, o potencial para a ocorréncia de desnitrificacdo é aumentado (Stevens e
Laughlin, 2001). Estudos de campo recentes mostraram que as emissdes de N,O a partir de
fertilizante mineral foram grandemente aumentadas nos primeiros dias apds a aplicacdo de
chorume de bovinicultura (Clayton et al., 1997; McTaggart et al., 1997; Stevens e Laughlin,
2001). O aumento da emissdo de N,O foi atribuido aos constituintes do chorume como os
acidos gordos volateis, por serem uma fonte de carbono prontamente disponivel para os
microrganismos heterotréficos que intervém na desnitrificagao (Paul e Beauchamp, 1989).

Em algumas condi¢Ges ambientais, a baixa eficiéncia de utilizacdo dos fertilizantes
azotados nos sistemas agricolas deve-se, em primeiro plano, as elevadas perdas de azoto nas
formas gasosas, encontrando-se a emissdo de N,O directamente relacionada com esses
processos de perda (nitrificagdo e desnitrificacdo) (Minami, 1997).

A emissdo de N,O a partir de fertilizantes organicos e minerais pode ser reduzida
recorrendo a praticas de producdo vegetal que optimizem a capacidade natural das culturas de
competirem com os processos que conduzem a perdas de azoto do sistema solo-planta (i.e.,
por volatilizagdo de NHj3, desnitrificacdo e lixiviacdo do ido nitrato), e apresentem efeitos

directos na duragdo e diminui¢@o desses processos (Doerge et al., 1991).
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E notério que qualquer método que incremente a eficiéncia da utilizacio da
fertilizacdo azotada vai promover a redu¢do da emissdo de N,O, tendo sido demonstrada esta
relacdo directa através de vdrias estratégias apresentadas em diversos trabalhos (Bremner e
Blackmer, 1978; Aulakh et al., 1984; Bronson et al., 1992; Bronson e Mosier, 1993; Duxbury
e Mosier, 1993).

No Quadro 2.12 apresentam-se estratégias que conduzem ao aumento da eficiéncia da
utilizacdo do N veiculado por fertilizacdo organica e mineral e, consequentemente, a

diminui¢ao da emissao de N,O.

Quadro 2.12

Préaticas para o aumento da eficiéncia do N aplicado por fertilizagcdes organica e mineral e valores esperados de
reducdo da emissdo total de N,O (Buresh et al., 1993; Granli e Bockman, 1994; McTaggart et al., 1994; Peoples
et al., 1995).

Estimativa da diminui¢@o da

Pratica recomendada emisso de N,O (Tg ano'l)

1. Aplicacdo de N de acordo com as necessidades das plantas 0,24

a. Realizagdo de andlises aos solos e plantas para determinar as necessidades de
N requerido para as culturas

b. Minimiza¢do de periodos sem culturas instaladas nos solos para evitar a
acumula¢do de N mineral

c. Optimizagdo dos métodos de aplicagdo, distribuicio e incorporacdo de
fertilizantes minerais e chorumes aos solos

d. Racionalizacdo da aplicacdo de N de forma a reduzir a produ¢do em regides
com excesso de produgdo agricola

2. Integracdo dos fluxos de N em sistemas agricolas 0,14

a. Integracdo dos sistemas de producdes animal e vegetal em termos de
reutilizacdo de estrumes e chorumes na produgdo vegetal

b. Manutencao dos residuos das culturas nos terrenos

3. Utilizacao de técnicas avangadas de fertilizagdo azotada 0,15
a. Empregar fertilizantes de libertagdo lenta
b. Incorporagdo aos solos dos fertilizantes minerais e organicos (chorumes)
c. Fertilizagdes foliares
d. Utilizacdo de inibidores de nitrificacio

e. Escolher o tipo de fertilizante de acordo com a distribui¢do da precipitacio
sasonal

4. Optimizag¢ao do sistema de mobilizagdo, técnicas de irrigacdo e drenagem 0,15

O emprego de inibidores de nitrificagdo pode prolongar a permanéncia do azoto no
solo ao ser diminuida a sua transformacdo em nitrato, evitando assim, a sua perda por
nitrificacdo em forma de 6xido de azoto ou por lixiviagdo do ido nitrato.

Os inibidores de nitrificacdo s@o compostos que retardam a oxidagdo bacteriana do N

amoniacal a nitrato nos solos durante um certo periodo de tempo, mediante a inibicdo de
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bactérias do género Nitrosomonas. Normalmente, os inibidores de nitrificagao influenciam o
apenas o primeiro passo da reac¢do de nitrificacdo (Zerulla et al., 2001).

Embora sejam conhecidas muitas substincias, incluindo pesticidas, com efeito
inibidor sobre a nitrificacdo, apenas trés tém sido extensivamente utilizados comercialmente:
nitrapirina [2-cloro-6-(triclorometil)piridina], DCD [dicianodiamida] (Mosier et al., 1994) e
DMPP [3.4-dimetilpirazol fosfato] (Zerulla et al., 2001).

Hatch et al. (2005), em condi¢Oes laboratoriais, verificaram que a adicdo de
inibidores de nitrificagdo (DCD e DMPP) a chorumes de bovinicultura aplicados em solos do
Noroeste de Portugal apresentou-se muito eficiente, podendo reduzir a emissdo potencial de

N,O a partir deste efluente em cerca de 10 a 20 vezes.
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