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Resumo: A preocupacdo com o aquecimento global tem despertado o interesse de
pesquisadores quanto a busca por alternativas que diminuam tal processo. O biochar
gquando aplicado ao solo possui propriedades que aumentam a capacidade mesmo
emreter o ion amonio influenciando diretamente a dinAmica de N. Os finos de carvédo
(FC) oriundos da produc¢éo do carvao vegetal apresentam-se como uma forma estavel
de matéria organica e, quando adicionados ao solo, podem promover a adsorcdo de
jons e compostos organicos sollveis. Em virtude de sua similaridade com o biochar
sua adicdo a compostagem poderia reduzir perdas de N intrinsecas ao processo.
Visando investigar o papel de finos de carvao na compostagem de dejetos liquidos de
suinos (DLS) foram realizados quatro estudos. O estudo 1 investigou o efeito da
presenca de FC na compostagem de DLS em relagdo a volatilizagdo de aménia e
emissdo de gases de efeito estufa, na dindmica do N, enquanto o estudo 2 avaliou o
potencial do composto formado na presenca de FC (FC9), como fonte de N de
liberacdo controlada para plantas de azevém (Lolium perene). Os estudos 3 e 4
investigaram o potencial de adsorcéo e liberagdo do N (N- mineral) em FC, solo e em
composto de DLS formado na presenca de FC. A presenca de FC na compostagem de
DLS altera a distribuicdo do N em diferentes compartimentos quimicos, diminuindo a
emissdo de N,O e a concentracdo de N mineral disponivel ao longo do processo. O
efeito “delay” na concentragdo de N-NH," extraivel observada na presenca de FC
provavelmente foi devido a sua adsorcdo e de compostos organicos de N no mesmo,
diminuindo as formas precursoras de N,O. A aplicagdo de FC9 favoreceu o
crescimento das plantas de azevém com maior producdo de parte aérea e de raiz
em relacdo a aplicacdo do fertilizante NPK. O melhor aproveitamento do °N aplicado
via *®FC9 pelas plantas de azevém indicam que o N foi disponibilizado mais
eficientemente, provavelmente pela liberacdo controlada de N para 0 meio
mantendo durante todo o periodo os niveis de N necessarios para as plantas. A
presenca de FC estimulou a retencdo de N, e o principal mecanismo atuante na
adsorcdo do fon NH," parece ser do tipo fisico, tais como ligacdes de van der Waal,
seguidos de interacdes eletrostaticas. As reacbes de adsorcdo do ion NH," em FC e
FC9 séo reversiveis e de baixa energia de ligacdo. A cinética de liberacao dos ions
NH," e NOs em solo e FC, indica que o mecanismo de retencdo desses ions é
mediado por interacdo eletrostatica (NH,") e por oclusdo dos ions NH," e NO; na
estrutura porosa de FC. O tempo de extracdo do método padrao para determinacgédo de
formas de N-mineral utilizado para solos (60 min) é insuficiente para extrair essas
formas de substratos contendo FC. Para esses casos, recomenda-se um tempo de
extracdo entre 90 a 120 minutos para obtencéo de 95% do N mineral.

Palavras-chave: composto organico, dindmica do N, liberacdo controlada de N.
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CHARCOAL IN COMPOSTING OF LIQUID PIG SLURRY: EMISSION OF
GREENHOUSE GASES, N FORMS AND AVAILABILITY IN THE
COMPOSTED FOR THE PLANTS?

AUTHOR: Ana Cristina Ludtke
ADVISOR: Prof?. Dr®. Deborah Pinheiro Dick

Abstrac: Concern about global warming has aroused the interest of researchers in
the search for alternatives that diminish this process. Biochar, when applied to the
soil, due to its properties, enhances soil retention capacity of ammonium ion, thus
influencing directly N dynamics. Coal fines (CF) from charcoal production are a
stable form of organic matter and, when added to the soil, can promote the
adsorption of soluble organic compounds and ions. Due to its similarity to biochar,
CF addition to composting could reduce N losses that are intrinsic to the process.
Aiming to investigate the role of coal fines in the composting of liquid pig slurry
(LPS), four studies were carried out. Study 1 investigated the effect of CF on LPS
composting in relation to ammonia volatilization and greenhouse gases emission
and N dynamics, while study 2 evaluated the potential of the produced compost in
the presence of CF (CF9) as a source of controlled release N for ryegrass (Lolium
perene) plants. Studies 3 and 4 investigated adsorption and release potential of N
(N-mineral) in CF, soil and in LPS compost formed in the presence of CF. The
addition of CF in LPS composting alters the distribution of N in different chemical
compartments, decreasing N,O emissions and concentration of available N
throughout the process. The delay effect on the extractable N-NH,* concentration
observed in the presence of CF was probably due to adsorption of this inorganic
ion and of organic N compounds on CF, thus decreasing N,O precursor forms. The
application of CF9 favored the growth of ryegrass plants with greater above ground
biomass and root yield in relation to NPK fertilizer application. A greater absorption
of **N applied via *>CF9 by ryegrass plants indicates that N was more efficiently
made available, probably by the controlled release of N to the medium, maintaining
throughout the period adequate N levels required for the plants. The presence of
CF stimulated N retention, and the main mechanism acting on NH," ion adsorption
appears to be of physical type, such as van der Waal bonds, followed by
electrostatic interactions. The adsorption reactions of NH4" ion in CF and CF9, are
reversible and of low energy binding. The release kinetics of NH," and NO3 ions in
soil and CF indicate that the retention mechanism of these ions is mediated by
electrostatic interactions (NH4") as well by occlusion of NH,;" and NOs ions in the
porous structure of CF. The time employed in the standard method for N-mineral
forms determination used for soils (60 min) is insufficient to extract these N forms of
CF-containing substrates. It is recommended an extraction time between 90 and
120 minutes to obtain 95% of the mineral N.

Keywords: organic compost, N dynamics, controlled release of N.

! Doctoral thesis in Soil Science - Programa de P6s-Graduacéo em Ciéncia do Solo, Faculdade
de Agronomia, Universidade Federal do Rio Grande do Sul. Porto Alegre. (183 p.) Jully, 2018.
Research supported by CNPq.
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CAPITULO | - Introducéo Geral

O Brasil € um dos maiores produtores de carne suina, com um
rebanho de aproximadamente 40 milhdes de cabecas de animais (Instituto
Brasileiro de Geografia e Estatistica — IBGE, 2015). Mesmo que a carne suina
nado seja consumida em maior quantidade pelos brasileiros, seu volume
exportado atinge patamares elevados, colocando o Brasil como o quarto maior
produtor e exportador mundial. Os estados brasileiros com a maior criagcdo e
producdo de carne suina estdo concentrados na Regido Sul do pais.

O estado do Rio Grande do Sul produz em torno de 700 mil
toneladas de cane suina por ano (ABPA, 2015), sendo o segundo maior
produtor de suinos, superado apenas pelo estado de Santa Catarina (IBGE,
2017). Com o aprimoramento do sistema intensivo de criacdo, em
confinamento total ou parcial dos animais em todas as fases do ciclo produtivo,
acarretou no aumento do volume gerado de dejetos liquidos de suinos (DLS)
de forma significativa. Em geral, os DLS tém sido aplicados diretamente aos
solos como fertilizantes organicos. Porém, aplicacdes constantes e frequentes
dos DLS in natura em uma mesma area podem gerar problemas ambientais,
principalmente pelo aumento da concentracdo de nitrogénio (N) amoniacal e
fésforo (P) (Gunkel-Grillon et al., 2015) além da presenca de microrganismos
potencialmente patogénicos ao homem e metais pesados como o cobre e zinco
(Zzhang et al., 2014). Desta forma surge um desafio para os criadores: a
destinacdo e manejo deste residuo produzido durante o periodo do ciclo
produtivo dos animais. A compostagem € considerada uma importante pratica

no manejo dos DLS, juntamente com substratos com elevada relagdo C/N



como por exemplo, maravalha e serragem, uma vez que leva a estabilizagdo
da matéria organica (MO) e desativacdo de agentes patogénicos (Bernal et al.,
2017). A conversdo dos DLS em matriz sélida via compostagem aumenta a
concentracdo de nutrientes no composto, agregando valor ao fertilizante
(Bernal et al., 2009) como também viabiliza o seu transporte para areas mais
distantes (Oliveira e Higarashi, 2006). Também, ocorre a sanitizacdo dos
dejetos, pela reducéo da populacdo de microrganismos patogénicos em funcéo
das elevadas temperaturas durante a fase terméfila da compostagem (Dai Pra
et al., 2009). No entanto, no que diz respeito ao nitrogénio (N) perdas
significativas sao observadas, seja por meio da volatilizacdo de amonia (NH3)
(Gonzatto et al., 2013) como pela emissdo de gases de efeito estufa (GEE),
tais como, dioxido de carbono (CO,), metano (CH4) e Oxido nitroso (N.O)

produzidos a partir da decomposi¢cdo da MO (Bernal et al., 2009).

As perdas de N via volatilizacdo de NH3; durante o processo de
compostagem € favorecido principalmente pelo alto conteddo de N amoniacal
(NH;'/NH3) presente nos dejetos, pelo aumento da temperatura devido a
atividade microbiana e, assim inibindo o processo de nitrificacdo (Chen et al.,
2017) e também devido ao deslocamento do equilibrio da reacédo entre o N
amoniacal para a forma gasosa de NHs, que é volatil (Pagans et al., 2006;
Jiang et al., 2013).

Um dos principais gases produzidos durante a compostagem desses
residuos ou quando estes sdo aplicados diretamente ao solo, e que contribui
potencialmente para o aquecimento global é o N,O, proveniente dos processos
de nitrificac@o e desnitrificacdo microbiana. Outro importante gas que pode ser
produzido no decorrer do processo de compostagem é o CH, e sua producao
esta vinculada principalmente a reducdo da concentracao de oxigénio (O,) na
pilha de compostagem, favorecendo a atividade das bactérias metanogénicas.
A emissédo de CO, oriunda da decomposi¢cdo da biomassa nao contribui de
forma relevante ao aquecimento global, devido sua natureza biogénica
(Sanches et al., 2015). O CO, produzido biologicamente durante o processo de
compostagem é considerado um carbono neutro, e, portanto, ndo impactante
ao ambiente (Bernstein et al., 2007). No entanto, 0 maior impacto via processo

de compostagem ocorre pela emissdo de N,O e CH, visto que ambos possuem



potencial de aguecimento global de tempo de 100 anos, de 23 vezes para o
CH, e 296 vezes para N,O em relacdo ao CO, (Jiang et al., 2011; Shen et al.,
2011).

Algumas estratégias vém sendo adotadas para reduzir as perdas de
N via volatilizacdo de NH3 e as emissbes dos GEE em compostagem, tais
como: a) acidificacdo dos dejetos (Jensen et al., 2003), com o intuito de
promover a reducdo do pH desses e, consequentemente, das leiras de
compostagem; b) utililizacdo de aditivos (fosfato e magnésio) a fim de
precipitar, juntamente com o N amoniacal, a estruvita (Ren et al., 2010;
Fukumoto et al., 2011); c) adicdo de zedlitas (Giacomini et al., 2014) e o uso do
biochar (Wang et al., 2013), além de métodos fisicos como a cobertura (Jiang
et al., 2013) e a diminuicdo das taxas de aeracao das leiras de compostagem
(Lovanh et al., 2014). Recentes estudos vém sinalizando que o uso do biochar
na agricultura promove efeitos benéficos na fertilidade dos solos. Além disso,
ha evidéncias de que o biochar quando adicionado ao solo, pode influenciar

positivamente na mitigagéo dos GEE (Singh et al., 2010)

O biochar (BC) é um material carbonaceo, obtido por meio da
pirélise da biomassa em condi¢cfes controladas de temperatura e oxigénio, que
tem demonstrado ser eficiente na adsor¢cdo de NH3; em solos (Steiner et al.,
2008) em funcdo de sua area superficial e presenca de diferentes grupos
funcionais de superficie. Fato este que poderia contribuir na adsor¢do de
amoénio (NH;") e nitrato (NO73) afetando as taxas de nitrificacdo e de
desnitrificacdo em solos, o que implicaria na reducédo das emissdes de gases
poluentes ao ambiente (Taghizadeh-Toosi et al., 2012a, 2012b; Zheng et al.,
2013; Van Zwieten et al., 2015). Além disso, por apresentar uma estrutura
porosa, o0 BC quando aplicado ao solo influencia o fluxo de oxigénio do
ambiente, proporcionando condicBes favoraveis para a proliferacdo das
bactérias metanotréficas, contribuindo, portanto, para a reducdo da emissao de
CH4 para o ambiente (Feng et al., 2012). No entanto, no que diz respeito a
utilizacdo do BC compostado juntamente ao processo de compostagem e sua
eficiéncia em reduzir a volatilizacdo de NH3; e emissbes de GEE, os resultados
ainda ndo séo conclusivos, principalmente em relacdo aos mecanismos que

envolvem as transformacgdes do N.



No entanto, o custo de producdo do BC ainda é muito elevado, e
requer uma estrutura tecndlogica apropriada tornando-se ainda inviavel
economicamente para 0s produtores rurais. AO mesmo tempo, no processo de
beneficiamento do carvdo vegetal, outro residuo significativo, os finos de
carvao (FC), gera um passivo ambiental. Estima-se que a producdo de carvéo
vegetal no Brasil corresponde a um terco da producdo mundial, e segundo
dados do IBGE (2011), a producéo foi em torno de 4.127.781 toneladas no ano’
' em 2011.

No estado do Rio Grande do Sul a producdo de carvao vegetal é
quase totalmente destinada ao consumo rural e doméstico, envolvendo
aproximadamente 30 mil produtores (Carvao, 2011). Em geral, essa atividade &
realizada em pequenas propriedades rurais, como alternativa de renda, em

conjunto com outras atividades agricolas.

O carvao vegetal no Rio Grande do Sul ainda é produzido de forma
artesanal e rudimentar em fornos de tijolo, onde o material é pirolisado
lentamente, em concentracdo limitante de oxigénio e em temperaturas
inferiores a 400°C. Nesta forma de processo, a geracao de finos de carvao &
significativa, podendo representar 15% da producao total de carvao, e esse
subproduto é descartado frequentemente no ambiente sem a devida
preocupacao em reutiliza-lo (Benites et al., 2005a). Considerando-se que esse
residuo apresenta elevado teor de C, principalmente na forma de compostos
aromaticos e poliaromaticos, o mesmo poderia ser aproveitado e aplicado na
compostagem promovendo efeito semelhante ao observado para o BC

(Novotny et al., 2009).

A presente pesquisa objetivou investigar o efeito da presenca dos FC na
compostagem de dejetos liquidos de suinos nos diferentes compartimentos de
nitrogénio a fim de fornecer informacdes sobre as transformacdes do N durante

a compostagem e sobre sua dindmica ap6és a adicdo ao solo.



CAPITULO Il - Revisédo Bibliografica

1. Suinocultura brasileira no contexto atual

Com o aumento crecente da populacdo mundial, a busca por
tecnologias mais eficientes, visando suprir a demanda de alimentos se reflete
na producdo agropecuaria. Dentro desse contexto, a producéo de carne suina
brasileira merece destaque pelo seu crescente consumo interno e externo,
associado as exportacdes (ABPA, 2015).

A elevada producao nacional de suinos posiciona o Brasil em quarto
lugar no ranking mundial de producdo e exportacdo de carne suina, com um
rebanho aproximado de 40,0 milhdes de cabecas (Censo Agropecuério- IBGE,
2017). Dentre os estados brasileiros que se destacam na producdo de suinos
citam-se os da Regido Sul, que detém aproximadamente 49% do rebanho
brasileiro (IBGE, 2017). O rebanho do estado do Rio Grande do Sul é de
6.448.514 milhdes de cabecas sendo o segundo maior rebanho do Brasil,
superado apenas pelo estado de Santa Catarina.

A fim de suprir a necessidade do mercado mundial, o sistema de
criacdo dos suinos € realizado, em sua maioria, em confinamento total ou
parcial dos animais. Contudo, neste sistema o volume de dejetos liquidos de
suino (DLS) gerado é elevado, sendo necessario um destino adequado dos
mesmos, devido ao seu potencial poluidor.

No que tange ao sistema de confinamento, a higienizagdo constante e
periddica das instalagbes em decorréncia da quantidade elevada de residuos
(alimentos, agua de bebedouro, fezes e urina de animais) € de suma

importancia para a sanidade e bem estar do animal. Contudo, habitualmente



odestino destes residuos organicos € o0 seu armazenamento em esterqueiras
anaerdbias para posterior aplicacdo como fertilizante organico em areas
agricolas, promovendo a reciclagem de nutrientes, especialmente do nitrogénio
(Ceretta et al,. 2005; Aita et al., 2007).

Na regido Sul, a atividade suinicola é caracterizada principalmente
por ser praticada em pequenas areas geograficas com alta concentracdo de
animais, ocasionando um elevado volume de DLS e uma concentracao
excessiva de nutrientes presentes em pequenas extensdes de terra. Fato este
que limita o uso dos DLS na forma liquida, via sua aplicacdo “in natura” nas
areas destinadas ao cultivo agricola. Em vista disso, a atividade suinicola se
transformou em fator de desequilibrio ambiental, destacando-se a
contaminacdo dos mananciais e solo devido a saturacdo de nutrientes tais
como P e N (Lourenzi et al., 2014; Aita et al., 2014). Como j& evidenciado em
algumas pesquisas a aplicacdo dos DLS sem o devido tratamento ao solo e de
forma sucessiva em uma mesma area, leva ao aumento da quantidade de P na
solucdo do solo da camada superficial, assim, representando um risco
potencial de contaminacdo de aguas superficiais e subsuperficiais (Ceretta et
al., 2010; Wang et al., 2013; Lourenzi et al., 2015).

Nesse mesmo sentido, a aplicacdo dos DLS na superficie do solo em
areas de lavoura e/ou pastagem, tem sido apontada como um importante
caminho de perdas de N dos DLS (Gonzatto et al., 2013). A adicdo desse
residuo organico na superficie do solo pode promover a volatilizagdo de
amoénia (NH3) e causar perdas de até 50% do N aplicado, reduzindo seu
potencial de fertilizante organico (Cameron et al., 2013; Rauber et al., 2017).
Em estudo realizado com a aplicacéo de 130 kg ha™ de N amoniacal via DLS,
Aita et al. (2007) observaram que apo6s os 20 dias de aplicacdo dos dejetos,
praticamente todo o N amoniacal havia sido oxidado a nitrato (NOg3’). De acordo
com os autores, a rapida transformacdo do N amoniacal contido nos DLS via
processo de nitrificacdo poderia ocorrer em uma velocidade superior a
capacidade de sua absorcdo pelas plantas e pelos microrganismos. Neste
caso, o aumento da concentracdo do NO3 na solucéo do solo associado a sua
alta mobilidade, potencializa sua lixiviagdo, impactando diretamente na

contaminacdo das aguas de superficie e do lencol freatico (Aita e Giacomini.,



2008) e por desnitrificacdo, aumentando a emissao de N,O para a atmosfera,
que é um gés de efeito estufa (Gonzatto et al., 2013; Aita et al., 2014).

As emissfes de N,O dos solos ocorrem devido aos processos
microbiolégicos de desnitrificacao e nitrificacéo, a partir do N mineral (Zaman et
al., 2010). Estima-se que 65% de todas as emissdes de N,O do mundo sejam
oriundas dos processos de nitrificacdo e desnitrificacdo que ocorrem no solo
(Smith e Conen, 2004). Desta forma a aplicacdo dos DLS na forma liquida
poderiam potencializar estes processos quando aplicados ao solo devido sua
elevada concentragdo de N na forma amoniacal ocasionando o aumento das
emissOes de N,O para a atmosfera. Alguns trabalhos relatam uma reducao de
a 50% a 90% da emissao GEE (principalmente CH4 e N,O) com a utilizacdo do
manejo dos dejetos de animais na forma sélida quando comparado com o
manejo na forma liquida (Garcia-Gonzalez et al., 2016). Também, Sardé et al.
(2010) obseravaram que a producao de CH,4 foi afetada pelo manejo dos DLS
na forma solida, diminuindo a producdo de CH4 em aproximadamente 7 vezes
comparado ao manejo dos DLS na forma liquida.

Portanto, o estabelecimento de uma forma de manejo mais
adequada para o tratamento dos DLS, a fim de minimizar as perdas de N,
preservando seu valor fertilizante como fonte de N e, ao mesmo tempo,
reduzindo seu impacto negativo no ambiente torna-se essencial no cenario

nacional atual.

1.2. Compostagem: alternativa de manejo para os dejetos liquidos
de suinos (DLS)

Algumas alternativas de manejo vém sendo adotadas a fim de
minimizar as perdas de N, principalmente na forma de NH3; e N,O e o impacto
gerado ao ambiente devido o uso frequente dos DLS, como fonte de N as
culturas. A incorporacdo (Webb et al., 2010) e injecdo subsuperficial (Gonzatto
et al., 2013; Aita et al., 2014) dos DLS ao solo promoveram a reducdo da
volatilizacdo de NHz, em até 90%. Também em estudo a campo, a aplicacao de
DLS sobre residuos de palha (aveia preta) presentes na superficie do solo,
também reduziu de forma consideravel a volatilizacdo de NH; (34%), porém
potencializou as emissdes de N,O (167%) (Gonzatto et al., 2013). Outra forma

de evitar as emissdes de N,O é o uso de inibidores de nitrificagdo no momento



da aplicacdo dos DLS (Vallejo et al., 2005; Damasceno, 2010). Contudo, a
manutencdo do N dos dejetos na forma amoniacal por mais tempo pode
proporcionar perdas de N via volatiizacdo de NH3; (Zaman et al., 2009;
Damasceno, 2010). Outra forma de tratamento dos residuos de DLS e que vem
sendo aplicada em pequenas propriedades rurais € a compostagem, apesar de

nao ser uma nova tecnologia.

A compostagem apesar de ndo ser uma nova tecnologia apresenta-
se como uma alternativa para o tratamento dos DLS, uma vez que, por meio
desse processo estes residuos sao convertidos em uma matriz sélida, rica em
nutrientes e com potencial agronémico (Bernal et al., 2009, 2017). Além disso,
a compostagem é uma tecnologia de baixo custo e impacto ambiental. O
processo de compostagem quando conduzido adequadamente pode minimizar
as perdas de N, reduzindo a producéo e emissédo de GEE, principalmente N,O
e CHa.

Na compostagem os residuos ricos em N, como os DLS sao
adicionados juntamente hé substratos de alta relacdo C/N como, por exemplo,
residuos da industria madeireira (serragem e maravalha) (Fukumoto et al.,
2011), palha e casca de arroz (Shen et al., 2019) entre outros e transformados
em fertilizante organico estabilizado devido a degradacdo dos materiais
organicos pela atuacdo dos microrganismos aerébios. Outro aspecto a ser
considerado é a sanitizacdo do produto gerado, devido a desativacdo dos
microrganismos fecais patogénicos, resultante do aumento da temperatura

durante a fase termofilica da compostagem (Sun et al., 2014).

Simplificadamente, o processo de compostagem apresenta duas
fases principais: a fase de biodegradacdo e a fase de maturacdo do material
organico (Bernal et al., 2009; Villar et al., 2016). Durante a fase de
biodegradacéo, a atividade microbiolégica é intensa, ocasionando uma rapida
transformacdo da MO. Nessa fase ha grande consumo de O, pelos
microrganismos, elevacdo da temperatura e mudancgas visiveis na biomassa.
Esse periodo pode ser dividido em trés etapas: i) fase mesofilica, onde ocorre
aumento de temperatura (até 40°C) devido a atuacdo de bactérias e fungos
mesofilicos que degradam compostos simples, tais como acgucares,

aminoacidos, proteinas, etc...; i) a fase termofilica caracterizada pela



temperaturas acima de 40°C, onde ocorre a degradacéo de gorduras, celulose,
hemicelulose e lignina pelos microrganismos termofilicos, e verifica-se a
maxima degradacdo da biomassa, assim como, a desativacdo dos
microrganismos patogénicos; iii) e uma fase de resfriamento, caracterizada
pela diminuicdo da temperatura , devido a reducdo da atividade microbiana
associada ao esgotamento das fontes de C mais labeis, e a re-colonizacédo dos
microrganismos mesofilicos que sdo capazes de degradar os acucares,
celulose e hemicelulose restantes (Bernal et al., 2009; Villar et al., 2016). Por
fim, ocorre a maturacdo e estabilizacdo do material organico, caracterizado

pela humificacdo do composto (Oliveira e Higarashi, 2006; Villar et al., 2016).

Perdas expressivas de N via volatilizacdo de NH3, e dos gases CO
CH4 e N,O podem ocorrer durante o processo de compostagem. As perdas de
N para a atmosfera, principalmente nas formas de NH3; e N,O contribuem
diretamente para a diminuicdo do potencial fertilizante nitrogenado do
composto. Além disso, a emissdo de N,O e de CH, impacta negativamente o
ambiente uma vez que estes apresentam um potencial de aquecimento global

de 296 e 23 vezes superior ao CO,, respectivamente (Bernstein et al., 2007).

A alta concentracdo de N amoniacal dos dejetos (Matsumura et al.,
2010), associada a elevacdo da temperatura e ao aumento do pH das pilhas de
compostagem afetam o equilibrio NH; < NH3 no sentido da producdo de NHa,
favorecendo sua volatilizagdo, (Steiner et al., 2010; Jiang et al., 2013), como
apresentado na Figura 1. Em compostagem de dejetos de suinos, Sun et al.
(2014) verificaram perdas de N na forma de NH3 de 11% a 35% em relacdo ao
N inicial e fluxos de emissdo de NH3z mais pronunciados, quando a temperatura
situava-se em torno dos 70°C. Outros estudos (Jiang et al., 2013) observaram
perdas de N por volatilizacdo de NH3 de até 20-39% do N total inicial, em
compostagem de dejetos de suinos submetidos a diferentes periodos de
revolvimento. A volatilizacdo de NH3; pode contribuir com até 79-94% das
perdas do nitrogénio total durante o processo de compostagem (De Guardia et
al., 2008).

As emissfes de N,O e CH, durante a compostagem sdo importantes
fontes antropogénicas de GEE, e podem levar a geracdo de odores

desagradaveis.
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A producdo de N,O estad associada principalmente aos processos
microbianos de nitrificacdo e desnitrificacdo (Figura 1) que sao influenciados
diretamente pela quantidade de N-mineral disponivel, pela presenca de fontes
de C biodegradaveis e pela concentracdo de O, (Sanchez-Monedero et al.,
2010). Os DLS apresentam cerca de 40 a 60% na forma de N—amoniacal, o
qual pode ser rapidamente nitrificado pelas bactérias nitrificadoras até NOg’
ocasionando a emissdo de N,O, subproduto deste processo microbiano. Da
mesma foma que a reducdo de NO3 a Ny via processo de desnitrificacéo leva a
geracdo de N,O (NO3z >NO,-> NO - N,0-> N,) (Figura 1). Szanto et al. (2007),
Shen et al. (2010) e Jiang et al. (2011) observaram perdas aproximadas de até

9% do N-total na forma de N,O durante a compostagem de dejetos de animais.

pH

DR

Adigio de
DLS \

NH,* /NH,
Fase mesdfila

e pH

= * temperatura

Figura 1. Transformacfes de compostos inorganicos de nitrogénio no
processo de compostagem-Adaptado de Fukumoto et al. ( 2011).

J& a producdo de CH, esta vinculada principalmente as condicbes
anaerodbias (deficiéncia de O,) que podem ocorrer na pilha de compostagem
(Pardo et al., 2015). A diminuicdo de suprimento de O, no ambiente pode
proporcionar um incremento substancial na producao de CH; (12,4%). No
entanto, com o aumento da concentracdo de O, a producdo de CH,4 tende a se
reduzir (0,01 — 0,8%) na pilha de compostagem (Szanto et al., 2007; Jiang et
al., 2011).

Portanto, é de fundamental importancia estabelecer estratégias que

contribuam para a manutencdo do N no composto, a fim de diminuir a
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volatilizagcdo de NH3z e emissdes de GEE durante a compostagem. Para tal,
tem-se adotado alguns procedimentos durante a compostagem, tais como:
acidificacdo dos dejetos que diminui a volatilizacdo de NHj; (Jensen et al.,
2003; Liu et al., 2015; Yang et al., 2015) o uso de zedlitas naturais (Giacomini
et al., 2014); aumento da razdao C/N do composto pela adicdo de material
enriquecido de C; revolvimentos constantes da pilha de compostagem, entre
outros (Shen et al., 2011). Assim, Giacomini et al. (2014) constataram que a
aplicacao de zedlitas naturais durante a compostagem de DLS, leva a reducédo
da volatilizacdo de NH3; em até 76%. Essa reducao foi atribuida a capacidade
desses aluminossilicatos de adsorver cations, absorver liquidos e capturar
gases ha sua estrutura. Por outro lado, a aplicacdo de fosfogesso e
superfosfato na compostagem de residuos de cozinha, reduziu as emissfes de
CH,; (em 85,8% e 80,5%, respectivamente) e diminuiu as perdas de N via
volatilizacdo de NH3 (23,5% e 18,9%, respectivamente), no entanto, houve um
aumento das emissfes de N,O. Shen et al. (2011) e Zang et al. (2014)
verificaram que a adocdo de revolvimento intermitente durante o processo de
compostagem (periodo de 25 e 30 dias) de dejetos de aves e de residuos de
cozinha promoveu a reducdo das emissdes de CH4 e N,O. Porém, o constante

revolvimento aumentou a volatilizacdo de NH3.

Outra tecnologia que vém ja vem sendo estudada em paises como
Australia (Agyarko-Mintah et al., 2016), China (Li et al., 2016) e Espanha
(Sanches — Garcia et al., 2015) é a adicdo de BC na massa de compostagem.
Este material carbonaceo € um subproduto da pirdlise de biomassa vegetal
produzido em altas temperaturas (que variam de 400°C a 700°C) e presenca
limitante de oxigénio. Em funcdo de suas propriedades fisico-quimicas e
elevada capacidade de sorcdo de N na forma do gas aménio e nas formas
inorganicas (NH;" e NO3) (Taghizadeh-Toosi et al., 2012; Yao et al., 2012),
este material apresenta potencial em minimizar as emissfes gasosas de
durante a compostagem (Chen et al., 2017). No entanto, ainda h& pouca
informacdo em relacdo as emissdes gasosas quando da sua aplicacédo a
compostagem, principalmente em funcdo dos diferentes tipos de BC. Steiner et
al. (2010) observaram reducdes nas perdas de N por volatilizacdo de amobnia
quando da incorporacdo de BC (particulas > 9,5 mm) produzidos a 400°C a

partir de residuos de pinos em compostagem de dejetos de aves. A
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incorporacdo de BC (proveniente de residuos verdes e produzido a 550°C) na
compostagem de cama de frango, também promoveu a reducéo das perdas de
N via volatilizacdo de NH3; (em até 60%) no estudo realizado por Agyarko-
Mintah et al. (2016). Em outro estudo (Wang et al., 2013) a aplicacdo de
biochar (oriundo de bambu, produzido a 600°C) juntamente a compostagem de
dejetos de suinos, levou a reducdo das emissbes de N,O (em 31%)
especialmente nos estagios finais da compostagem. Os autores concluiram
que o aumento do pH e o menor teor de umidade podem ter afetado a
comunidade microbiana funcional que participam do processo de

desnitrificacdo conduzindo a diminui¢do da emisséao de N,O.

Considerando que os residuos de FC apresentam caracteristicas
semelhantes ao BC, o0 mesmo poderia ser aplicado a compostagem de DLS
com o objetivo de atenuar as perdas de N, contribuindo assim, para a reducao

das emissdes de GEE, especialmente o N,O.

2. Producéao de carvao vegetal no Brasil e no Estado do Rio Grande do Sul

O Brasil é responséavel por aproximadamente 38,5% da producao
mundial de carvao vegetal (Benites et al., 2009). Cabe salientar que a producéao
de carvdo vegetal brasileira € destinada principalmente a suprir a industria
siderurgica, com uma producdo anual de aproximadamente 4 milhdes de
toneladas (IBGE, 2011), dos quais, cerca de 15% é perdida na forma de finos

de carvao (Benites at al., 2005a).

Na regido Sul do Brasil, no estado do Rio Grande do Sul a producédo
de carvao vegetal, € em geral realizada em pequenas propriedades, com o
intuito de incrementar a renda dos agricultores. Ao contrario do que ocorre no
resto do pais, nesta regido, grande parte do carvdo vegetal é destinado ao
consumo rural (e.g. secagem de graos e folhas, substrato para producdo de

mudas, etc..) e doméstico (Daroit et al., 2013).

Em geral a produgdo de carvdo vegetal é realizada de forma
tradicional e rudimentar em fornos artesanais de tijolos (Figura 2a), onde a
biomassa € submetida a uma pirdlise lenta, em temperaturas inferiores a
400°C, na auséncia ou presenca limitante de oxigénio. Os FC oriundos desse

processo, ndo sao comercializados sendo descartados sem a devida
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preocupacao com o ambiente (Figura 2b). Recentemente esse subproduto
passou a ser visto como alternativa para utilizagdo na agricultura, pois
apresenta-se como uma forma bastante estavel de MO e quando aplicado ao
solo na forma de fragmentos muito pequenos (particulas < 10 mm), em funcéo
dos grupos funcionais presentes em sua superficie especifica, promove a
adsorcdo de ions e compostos organicos sollveis. Além disso, sua estrutura
porosa pode contribuir positivamente para a retencdo de agua, como também
proporcionar um habitat favoravel para os microrganismos do solo (Benites et
al., 2005a). Quando aplicados ao solo, os FC podem também favorecer o
sequestro de C e reducdo das emissOes de GEE, considerando que esse
material possui caracteristicas semelhantes ao BC (material produzido

especialmente para ser aplicado ao solo) (Novotony et al., 2015).

28/03/2016

Fonte: Autora

Figura 2. Fornos de producéo artesanal de carvao vegetal (a) e descarte dos
finos de carvdo no ambiente (b), no estado do Rio Grande do Sul.

3. Biochar

O BC é um material heterogéneo rico em carbono (C), produzido a
partir da pirélise da biomassa com o intuito de ser adicionado ao solo (IBl,
2013), para melhorar suas propriedades (fisicas, quimicas e biologicas),
estimular o sequestro de C e, mais recentemente, para reduzir as emissdes de
GEE (Singh et al., 2010; Van Zwieten et al., 2014; Sanchez-Garcia et al., 2015)
e atuar como adsorvente de N- inorganico (Yao et al., 2012).
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O BC é produzido pelo processo de pirélise® no qual a biomassa
vegetal é aquecida e convertida a estruturas mais arométicas e eventualmente
policodensadas (De la Rosa et al., 2008), reduzindo assim a biodisponibilidade
de C e N para os microrganismos do solo (Wang et al., 2013) e potencialmente

diminuindo a producédo de N,O (Van Zwieten et al., 2014).

Particularmente para o Brasil, essa tecnologia é especialmente
interessante, uma vez que o potencial de geracdo de residuos na forma de
finos de carvao é elevado, em virtude da grande producéo de carvao vegetal, e
também pela ampla variedade de biomassa disponibilizada pelos diversos
setores da agroindustria (e.g. cana-de-acucar, madeira, residuos de papel,

dejetos de animais entre outras) (Novotny et al., 2015).

O carvao vegetal é produzido a partir da madeira (e.g. acacia negra,
eucalipto) pelos processos de carbonizacao ou pirélise (Martins et al., 2016) em
concentracfes baixas e ou limitantes de oxigénio, no entanto, sem controle
rigoroso da temperatura (que podem variar entre 250°C a 400°C durante o
processo). Essa variacdo na temperatura leva a uma maior heterogeneidade na
composicao quimica e estrutural deste produto (Spokas et al., 2012). Enquanto
que o BC é produzido a partir de uma biomassa homogénea e em condicdes
controladas de temperaturas, na presenca limitante de oxigénio.

Diante das dificuldades em estabelecer caracteristicas comuns aos
BCs dois 6rgéos internacionais de pesquisa (International Biochar Initiative (I1BI)
e 0 European Biochar Certificate (EBC)) criaram um protocolo com o intuito de
padronizar os BCs quanto a sua caracterizacdo (como por exemplo: teor de
C>50%; H/C= 0,7; O/C= 0,4; entre outros) com o objetivo de fornecer
informagdes mais concretas sobre os seus atributos para os consumidores. As
propriedades das biomassas utilizadas, assim como, as condi¢des de producao
(e.g. temperatura, presenca de O;) sdo importantes para a determinacao das
propriedades especificas dos BCs, considerando o seu propésito de uso (Zhao
et al., 2013; Bachmann et al., 2016). Os métodos analiticos utilizados para a
caracterizacdo fisico-quimica dos BC na sua maioria sdo métodos

originalmente estabelecidos para solos, fertilizantes e compostos (Bachmann et

A pirélise € uma tecnologia de conversao térmica que ocorre na auséncia completa ou
guantidade minima de agente oxidante. Esse processo ocorre a uma temperatura que varia
desde os 400°C até 900°C.
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al., 2016) e segundo algumas pesquisas ainda necessitam de adaptacdo e
padronizacao.

O BC possui caracteristicas fisicas e quimicas que podem variar de
acordo com o tipo de biomassa pirolisada, com a duracdo do processo e,
principalmente, com a temperatura na qual € realizada a pirélise, tendo
comportamento distinto para cada. Durante o processo de pirdlise da
biomassa, uma grande quantidade de massa é liberada principalmente na
forma de composto orgéanicos volateis levando a formac¢éo de compostos com
elevado teor de C (Bachmann et al., 2016), o que segundo Zhao et al. (2013)
esta associado ao tipo de biomassa e temperatura da pirolise. O teor de C é
um dos mais importantes parametros utilizados para a denominacdo de BC e

sua posterior certificacédo para aplicacédo ao solo, de acordo com o 1Bl e 0 EBC.

A temperatura € um dos fatores que determinam as caracteristicas
do BC. Quando produzido em altas temperaturas (> 600°C), o BC apresenta
maior proporgdo de estruturas aromaticas condensadas, as quais conferem ao
mesmo, elevada resisténcia a degradacao bioquimica. Portanto, a aplicacdo ao
solo de BC pirolisado a altas temperaturas é vantajosa quando o objetivo
principal € o sequestro de C (Lehmann, 2007). Por outro lado, o BC pirolisado
em baixas temperaturas (< 500°C) ndo € tao eficiente quanto ao sequestro de
C, mas tende a apresentar um impacto mais relevante na fertilidade do solo,
devido a maior concentracdo de grupos funcionais, resultando em aumento na
capacidade de troca cétions (CTC) do solo (Antal e Gronli, 2003; Steinbeiss et
al., 2009; Keiluweit et al., 2010). Além disso, o BC possui caracteristicas que
podem favorecer a atividade microbiana, devido a presenca de fragcbes mais
labeis de C, maior disponibilidade de nutrientes, porosidade do material, e pH
(em geral alcalino) (Deenik et al., 2010), bem como a capacidade de retencdo
de &gua no solo (Wang et al., 2013) e de N-inorgéanico (Taghizadeh-Toosi et al.,
2012; Yao et al., 2012).

No que se refere ao potencial do BC em atenuar as emissdes de
GEE, a temperatura de pirdlise e o tipo de biomassa podem influenciar
consideravelmente a sua capacidade em reduzir a emissdo de N,O (Wang et
al., 2013; Subedi et al., 2016). Investigando a aplicacdo de BC (oriundo de

bambu) na compostagem de dejetos de suinos produzido em temperatura de
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600°C, Wang et al. (2013) observaram que a adicdo de BC proporcionou a
reducdo da emissdo de N,O durante todo o periodo da compostagem. O
tratamento com adicdo de BC alcancou uma reducéo total de emissdo de N,O
de 25,9% em comparacdo ao tratamento sem BC. Segundo os autores, a
presenca de BC provocou altera¢cdes no pH e no teor de umidade da pilha de
compostagem, afetando diretamente as comunidades microbianas funcionais
gue atuam no processo de desnitrificacdo conduzindo a diminuicdo da emisséo
de N,O. Em outro estudo, (Van Zwieten et al., 2010) a incorporacédo de BCs
(particulas < 2 mm) ao solo, produzidos a partir de diferentes tipos de biomassa
(residuos verdes, cama de frango, residuos de papel e biossélidos) e em
temperaturas que variaram de 350°C a 550°C reduziram as emissdes de N,O
significativamente comparado ao solo sem BCs, o que foi atribuido ao aumento
da adsorcao do ion NO3™. A maior e menor eficiéncia em reduzir as emissfes
de N,O foi observada nos BCs produzido a partir dos biossolidos (550°C) e

residuos verdes (350°C) respectivamente.

Portanto, o BC tem se mostrado uma tecnologia promissora a nivel
mundial, para o aumento do sequestro de C e mitigacao do aquecimento global
(Maia et al., 2011) e como adsorvente de N (Yao et al., 2012). Considerando
qgue os finos de carvao vegetal apresentam propriedades semelhantes aos do
BC (como por exemplo: elevado teor de C, pH, superficie especifica) a sua
adicdo a compostagem de DLS poderia reduzir as perdas de N que ocorrem
durante o processo.

3.1. Potencial do biochar na mitigacdo dos gases de efeito estufa

A preocupacdo com o aquecimento global tem despertado o
interesse de pesquisadores quanto a busca por alternativas que diminuam tal
processo. Na ultima década, a aplicagcdo de BC ao solo tem demostrado ser
eficiente na adsorcédo de NHz e na reducédo das emissdes de GEE (Steiner et
al., 2008; Van Zwieten et al., 2014).

O BC quando adicionado ao solo altera suas propriedades fisicas
(retencdo de &gua, agregacéo, difusdo de ar), quimicas (pH, disponibilidade de
N organico e mineral, C organico dissolvido) e bioldgicas (atuando na estrutura
e atividade microbiana, assim como no ciclo do N) (Quin et al., 2014; Van

Zwieten et al.,, 2015; Cayuela et al.,, 2013) o que provavelmente devera
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influenciar a mineralizagéo-imobilizacdo do N no solo, bem como os processos
de nitrificagéo e desnitrificacdo. Pesquisas indicam que o BC tende a reduzir
perdas de N por volatilizacdo de NHjz. Entretanto, os mecanismos bioticos e
abidticos que levam a reducéo das perdas de N por volatilizacdo de NH3, bem
como a reducéo das emissdes de N,O e CH, quando da aplicacédo do BC ao
solo ainda ndo estdao bem esclarecidos (Clough et al., 2013; Cayuela et al.,
2013).

No que diz respeito a utilizacdo do BC durante o processo de
compostagem e sua eficiéncia em reduzir a volatilizacdo de NH3 e emissoes de
GEE, os resultados ainda ndo sao conclusivos, segundo Wang et al. (2013). O
BC pode reduzir substancialmente as perdas de N por volatilizagdo de NHs,
devido ao fato de que o mesmo possui potencial em adsorver precursores de
amonia como o ion aménio (NH4") (Taghizadeh-Toosi et al., 2012b; Spokas et
al., 2012). Perdas de N por volatilizacdo de NH3 quando da incorporacdo de
20% (m/m) de BC oriundo de residuos de pinus de produzido a 400°C,
(particulas < 16.0 mm (82%)) em compostagem de cama de frango foram
reduzidas em até 64% o que foi atribuido & adsor¢édo de NH,;" no BC (Steiner et
al., 2010).

Embora o mecanismo de adsor¢cdo de NH4/NHs no BC néo esteja
completamente elucidado, tem sido proposto um aprisionamento fisico de NH,"
na estrutura porosa do BC (Saleh et al., 2012; Lin et al., 2014). Por outro lado,
a presenca de diferentes grupos funcionais na superficie do BC é considerada
um fator primordial na adsorcéo de NH3 (Asada et al., 2002; Taghizadeh-Toosi
et al., 2012a; Spokas et al. 2012; Chen et al.,, 2013). A ambnia em
determinadas condi¢des de ambiente pode atuar como uma base e/ou acido de
Lewis, formando um sal de aménio ou, apds reacao com 0s grupos carboxilicos

presentes no BC, formando uma amida (Spokas et al., 2012).

Em estudo realizado por Taghizadeh-Toosi et al. (2012b) a
aplicacao de BC de madeira de Pinus produzido a 350°C ao solo sob pastagem
com o objetivo de avaliar a reducao da perda de N via volatilizagdo de NHs, a
apartir de urina de bovinos enriquecida com *°N, e, ap6s a aplicacdo de 15 a 30
t ha™* observaram que as perdas de NH3 foram suprimidas em até 45%, devido
a adsorcdo de NH;3; no BC. Em outro estudo de Taghizadeh-Toosi et al. (2011)



18

a aplicacdo de 30 t ha™ de BC ao solo, promoveu a reducdo da emissdo de
N.O (aproximadamente em 70%) o que foi associado em parte a menor
disponibilidade N-NO3" apés a adicdo do BC. Em estudo realizado por Singh et
al. (2010) a aplicacéo de dois tipos de BC (de madeira de Eucalyptus saligna
(W) e de dejetos de aves produzidos a 400°C e 550°C ) ao solo proporcionou a
reducdo da emissdo de N,O para a atmosfera. Os autores atribuiram essa
reducdo a adsorcdo de NH4" pelos BCs, por meio de reacdes oxidativas na
superficie dos mesmos. Porém, devido a sua heterogeneidade em funcédo das
diferentes condicbes de producdo e de diferentes tipos de biomassas
utilizadas, os resultados obtidos sobre a mitigacdo de N,O s&o contraditorios e
mais estudos sdo necessarios para avaliar o efeito do BC na dindmica do N
(Spokas et al., 2012; Taghizadeh-Toosi et al., 2011, WU et al., 2019) .

As emissdes de N,O resultam principalmente das transformacdes
microbianas do N (processos de nitrificacdo e desnitrificacdo e reducao
dissimulatéria de NO3) (Baggs, 2011). Recentes estudos indicam que uma
interacéo do BC e o ciclo do N, aparentemente podem suprimir as emissodes de
N.O em até 54% (Cayuela et al., 2013). A biomassa, as condi¢cdes de pirdlise e
relacdo C/N, assim como, a taxa de aplicacdo do BC sdo fatores que

influenciam a reducéo das emissdes de NO.

Embora haja evidéncias de que o BC atue positivamente na reducao
das emissdes de GEE (principalmente resultados observados em solos)
(Steiner et al., 2008; Van Zwieten et al., 2014; Wu et al., 2019) efeito contrario
também é reportado (Clough et al., 2010; Suddick e Six., 2013; Sanches-Garcia
et al., 2015). Nesse sentido ainda ha necessidade de melhor compreensao dos
mecanismos fundamentais que resultam na diminuicdo ou aumento dessas

emissdes, quando da aplicagédo do BC ao solo e na compostagem.

InvestigacBes sobre o uso do BC no processo de compostagem e
seu potencial em alterar a dindmica do C e N durante as transformacdes
bidticas e abioticas ainda sdo inconclusivas, especialmente em relacdo a
producdo de N,O e CH4. Em compostagem de dejetos de bovinos e casca de
arroz utilizando como aditivo BC produzido a partir da palha de trigo em
temperatura aproximada de 450°C, Li et al. (2016) verificaram reducdes das

emissOes acumuladas de N,O em até 54,1% em comparacao ao controle (sem
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aplicacao de BC) ao final dos 65 dias de compostagem. Essa reducao foi mais
acentuada a partir dos 34 dias (fase de resfriamento da pilha de compostagem)
o que foi atribuido a diminuicdo da abundéncia e atividade das bactérias
desnitrificantes e/ou pela menor concentracdo de N-NOj  verificada na pilha
com BC. Resultados semelhantes foram reportados por Wang et al. (2013).
Neste experimento, a incorporagcdo de BC produzido a partir de bambu e
pirolisado a 600°C na compostagem de dejetos de suinos, reduziram as
emissodes de N,O em 31%, e, portanto menores que as reportadas por Li et al.
(2016). Os autores também associaram essa reducao a influéncia do BC na
composicdo e abundancia das bactérias desnitrificadoras. Contudo, Sanches-
Garcia et al. (2015) ndo constataram reducdes de N,O apos a adi¢do de 3% de
BC (particulas < 10mm) produzido a partir de azinheira (Quercus ilex) e
pirolisado a 650°C em compostagem de dejeto de aves. Segundo esses
autores, ha evidéncias de que o BC proporciona um aumento na formacao de
NO via processo de nitrificacdo em virtude da relacdo direta entre as emissdes

de N,O e a formacdo de NO3 observadas no estudo.

Algumas hipoteses tém sido sugeridas para explicar os mecanismos
envolvidos na reducédo das emissdes de N,O pela adicdo de BC. Devido sua
area superficial o BC possui potencial de adsorver o ion aménio, o que resulta
a hipétese de que a atividade microbiana nitrificadora poderia estar sendo
suprimida, devido a reducdo da disponibilidade de substrato, e assim,
promovendo a diminuicdo na producéo de N,O (Taghizadeh-Toosi et al., 2011;
Spokas et al., 2012).

Evidéncias de que o BC estaria atuando diretamente na
intensificacdo da ultima etapa da desnitrificacdo (N.O até N,), facilitando a
transferéncia de elétrons para os microrganismos desnitritificantes do solo,
atuando como um carreador de elétrons (“shuttle de elétrons”) como reportado
por Cayuela et al. (2013) ap06s a incubacao de solo com aplicacao de diferentes
tipos de biochar produzidos a 500°C. Outro fato a ser considerado é o pH do
BC que poderia influenciar a quantidade de N,O produzida. A enzima N,O
redutase que reduz N,O a N, é inibida em pH baixo, portanto a proporgéo de
N.O emitida seria maior, ja que uma pequena quantidade seria reduzida a N.
Contudo, o BC por apresentar um pH alcalino poderia aumentar a atividade da
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enzima N,O redutase intensificando a reducdo de N,O a N, diminuindo a
emissédo de N,O em relacdo a N, (Xu et al., 2014)..

Estudos tem demostrado que a aplicacdo de BC ao solo pode
diminuir as emissdes de CH, em até 80% (Feng et al., 2012; Liu et al., 2011;
van Zwieten et al.,, 2009). Possivelmente, esse efeito esteja associado as
alteracdes das propriedades fisico-quimicas do solo (porosidade, densidade de
poros, surgimento de sitios quimicamente reativos), e a alteracdo da
comunidade microbiana, promovendo um ambiente mais oxigenado, e
proporcionando condicdes mais favoraveis as bactérias metanotroficas que
oxidam o CH,4 (Feng et al., 2012; Zhao et al., 2014; Han et al., 2016). Porém,
guando da aplicacdo de BC na compostagem, os resultados sobre emissao de

CH,4 sao escassos e contraditorios.

Investigando a influéncia da aplicacdo de BC produzido a partir de
casca de arroz e pirolisado lentamente a 600°C em compostagem de dejetos
de aves na producdo de CHy, Jia et al. (2016) verificaram que a aplicacdo de
20% de BC proporcionou uma reducgéo de 55% dos fluxos de emisséo de CH4
em relacdo ao controle (sem BC). De acordo com o0s autores, a atividade das
bactérias metanogénicas foi restringida, favorecendo as bactérias aerdbias
(e.g. metanotroficas) em razdo do aumento da disponibilidade de O,
proporcionada pela elevada area superficial e porosidade do BC.

Em outro estudo, Sanches-Garcia et al. (2015) avaliando a influéncia
do BC produzido a partir da azinheira (Quercus ilex) e pirolisado a 650°C
durante a compostagem de dejetos de aves, verificaram que os fluxos mais
intensos de CO; coincidiram com o periodo de maior producdo de CH,; De
acordo com os autores a quantidade de BC (3%) aplicada nesse estudo foi
inferior em relagcé&o a outros estudos (10% e 20%) (Sonoki et al., 2013; Jia et
al., 2016) o que foi insuficiente para aumentar a disponibilidade de O; nas
pilhas de compostagem e reduzir a producdo de CH,;. Os mecanismos que
atuam na reducao da emisséo de GEE quando da aplicagcdo de BC ao solo e
na compostagem ainda n&o estdo claros e podem ser influenciados né&o
somente pelos fatores bidticos e abioticos de formacdo desses gases, como
também pelas caracteristicas do material, como o tipo de biomassa e o

processo de produgéo.
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3.2. Assinatura isotépica *°N e dinamica do N

O comportamento do N em suas diversas formas no ambiente pode
ser estudado a partir do uso de técnicas de espectrometria de massa que
possibilitam a determinacdo da abundancia natural do is6topo estavel raro de
5N, em relacdo ao seu is6topo mais abundante na natureza, *N (Griffiths et
al., 1999; Bendassolli et al., 2002 ).

A abundancia do isétopo estavel de °N na natureza é de 0,366 % e
a do seu homoélogo N é de 99,634% em &tomos. Dada a importancia do N
para as plantas, o uso de uma fonte enriquecida com >N possibilita a
quantificacdo mais precisa da eficiéncia deste nutriente e a fonte originaria,
seja solo, fertilizantes organicos ou inorganicos, permitindo com maior
seguranca a tomada de decisdo quanto ao seu manejo. A aplicacdo desta
técnica na investigacdo dos mecanismos que atuam nas transformacdes do N
no sistema solo-planta, jA& vem sendo utilizada, contudo, raramente para
entender como o BC afeta o0 N e os GEE em residuos em compostagem
(Spokas et al., 2012).

As trasnformacdes do N que ocorrem no solo durante a assimilacao
microbiana, mineralizagdo do N e processo de nitrificacdo, podem ser
quantificados por meio da composicao isotopica de 5°N, uma vez que, had uma
discriminacdo contra o is6topo mais pesado (**N) nesses processos,
proporcionando uma concentracdo de NH,* mais enriquecida com **N no solo.
(Hogberg, 1997; Reverchon et al., 2014). Diante das transformac¢des do N no
solo, a planta por intermédio da absor¢cdo do N, também é influenciada pelo
incremento de N em suas estruturas (Ibell et al., 2013) sendo assim um bom
marcador das transformacdes do N no ambiente.

Incorporando BC (produzido a partir de Pinus radiata e pirolisado a
700 °C) ao solo, Reverchon et al. (2014) verificaram que a aplicacéo de BC ao
solo influenciou a dinamica do N e esse comportamento foi comprovado pelas
diferencas da concentracdo de 3'°N na planta. A aplicacdo de 29 t ha™ de BC
promoveu aumento de N em grdos, perfilhos e raizes em comparacdo ao

controle e em doses de BC inferiores a 29 t ha™.
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Investigando a aplicacdo de BC (15 e 30 Mg ha™) com urina de bovinos
enriquecida com N (**N-urina) em solos, Taghizadeh-Toosi et al. (2012)
observaram uma reducdo de 45% nas perdas de N por volatilizacdo de NHj,
Neste mesmo estudo foi realizado um experimento de incubacgédo visando
investigar a disponibilidade *°N - urina de ruminantes com BC como fonte de N
para plantas de azevém (Lolium perenne). Os resultados mostraram que o BC
nao influenciou no crescimento das plantas de azevém. Contudo, um aumento
da absorcdo de N no tecido vegetal foi observado, indicando que o N
adsorvido pelo BC proveniente de °N-urina de ruminantes encontrava-se
disponivel para as plantas. Em outro estudo de Taghizadeh-toosi et al. (2011) a
adicdo de BC (30 t ha™) ao solo reduziu a emissdo de N,O a partir da urina de
bovinos em aproximadamente 70% do N,O proveniente da urina, determinado

por método isotépico tendo *°N como tracador.

Buscando avaliar o efeito de época de aplicacdo de N na
produtividade de grdos e sua distribuicdo na planta de milho, sob sistema
plantio direto Santos et al. (2010) utilizaram a técnica de uréia enriquecida com
5N. Os resultados encontrados mostraram que o melhor suprimento de N ao
longo do ciclo e a maior produtividade foram obtidos com a aplicacdo do

fertilizante no estadio de quatro folhas expandidas do milho.

Neste sentido, pesquisas com a utilizacdo de °N sdo essenciais e
podem servir especialmente para compreender o comportamento do BC
presente em composto organico como fonte de liberacdo controlada de N e
esclarecer a utilizacdo do N pelas plantas cultivadas. Compreender os
processos envolvidos na incorporacédo e transformacdo do N no sistema solo-
planta-atmosfera é imprescindivel ao desenvolvimento de estratégias de
manejo que aumentem 0 seu aproveitamento pelas culturas, a fim de alcancar

a maxima eficiéncia de utilizacdo de fertilizantes nitrogenados pelas culturas.

3.3. Biochar e disponibilidade de N no solo

7

A transformacdo do N no solo € complexa, uma vez que esse
elemento é bastante instavel e passivel de inUmeras possibilidades de perdas.
Vérias pesquisas evidenciam que os BCs tem capacidade de provocar algumas

alteracdes no ciclo do N no solo (Clough e Condron, 2010; Taghizadeh-Toosi et
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al., 2011; Gao et al., 2019) e uma delas é a capacidade do biocarvéo fornecer
esse nutriente para as culturas. Ha evidéncias de que a aplicacdo de BC possa
influenciar a disponibilidade do N adsorvido em sua estutura para 0 solo
(Steiner et al., 2010; Taghizadeh-Toosi et al., 2012) e desta maneira 0 BC

poderia ser utilizado como fertilizante de liberacdo lenta de N.

O BC quando associado com fertilizantes nitrogenados poderia
beneficiar o sincronismo entre a demanda de N para as culturas e a
disponibilidade de N oriundo do solo, aumentando sua eficiéncia, reduzindo os
impactos negativos ao ambiente promovidos pelo excesso de adubacao

nitrogenada (Clough et al., 2013).

O BC quando adicionado na compostagem contribui para o ajuste
da razdo C/N (Dias et al., 2010); aumenta a formacdo de compostos humicos
(Dias et al., 2010; Jindo et al., 2012); reduz a emissédo de N,O (Wang et al.,
2013); atua na comunidade microbiana (Jindo et al., 2012) e retencdo de N
(Steiner et al., 2010). O fato de o BC adsorver o N nas formas NHaz/NH4"
durante a compostagem e sua posterior aplicacdo como fertilizante organico,
pode proporcionar um mecanismo de liberacdo lenta de N para as plantas,
(Taghizadeh-Toosi et al., 2012). Contudo, ainda ndo ha consenso sobre o
efeito proporcionado pelo BC que sofreu compostagem, quando da sua
aplicacdo ao solo e os mecanismos de atuacao na liberacdo de N e potencial

do mesmo em promover o crescimento de plantas.

De la Rosa e Knicker (2011), investigaram a biodisponibilidade de N
a partir de BC enriquecido com >N em experimento de incubacdo de solo.
Apoés 72 dias de incubacdo aproximadamente 10% do N adicionado na forma
de °N-BC ja havia sido absorvido pelas plantas de azevém. Isso demosntra

que o N contido no BC foi liberado e utilizado por microrganismos e plantas.

Investigando a incorporacao de BC ao solo com o objetivo de avaliar
0 crescimento de plantas de azevém a partir da urina de bovinos enriquecida
com °N (**N-urina) e, apds aplicacdo de 15 e 30 Mg ha™ de BC, Taghizadeh-
Toosi et al. (2011) constataram que o >N adsorvido em BC foi liberado para o
solo, e posteriormente absorvido pelas plantas. Kammann et al. (2015)
constataram que a presenca de BC em composto organico influenciou

positivamente na capacidade de retencdo de NO3z no BC, e que este poderia
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melhorar a capacidade de retengcéo de N no solo. Segundo os autores, parte do
NOj3 poderia estar disponivel para as plantas, parte poderia estar protegida de
lixiviagao.

Os resultados encontrados por Zheng et al. (2013) também
confirmam a influencia positiva do BC na biodisponibilidade de N para o
crescimento de plantas. Porém, esse estudo foi realizado em experimento de
curta duracdo (trés meses) (Zheng et al., 2013). Cabe ressaltar que
informacdes referentes a aplicagdo de composto organico oriundo de processo
de compostagem na presenca de BC ao solo, como fonte de N para as plantas,
ainda sao escassos. Portanto, estudos com a aplicagdo de BC que sofreu
prévia compostagem quando da sua aplicacdo ao solo sdo essenciais para
melhor esclarecerecimento dos mecanismos de atuacéo e disponibilidade de N

para as plantas.



CAPITULO lIl - Dinamica do nitrogénio e mitigac&o dos gases
de efeito estufa na presenca de finos de carvao em
compostagem de dejetos liquidos de suinos.

1. Introducéo

O desenvolvimento da atividade suinicola brasileira esta relacionada
a expancao do consumo de carne suina mundial. O Brasil tornou-se um dos
maiores produtores e exportadores & nivel mundial, com um rebanho de
aproximadamente 40 milhdes de cabecas (IBGE, 2015), com destaque a
Regido Sul como maior produtora nacional. O Rio Grande do Sul é responsavel
por cerca de 20% da producdo nacional (IBGE, 2015), o que representa em
torno de 700 mil toneladas de carne suina por ano (ABPA, 2015), o que reflete
na producao significativa de dejetos liquidos de suinos (DLS). Estes sédo
aplicados usualmente nos sistemas agricolas como fonte de nutrientes para as
culturas, especialmente de N. Também, as aplicacfes sucessivas dos DLS em
uma mesma area levam a problemas ambientais (Wang et al,. 2016)
especialmente com relacdo as emissdes gasosas de amdnia (NHs3) e oOxido
nitroso (N.O) (Gonzatto et al., 2013; Aita etal.,, 2014). Para superar este
desafio € fundamental & busca por alternativas sustentaveis de manutencédo
dos DLS. Ao mesmo tempo, no processo de producdo e beneficiamento do
carvao vegetal, outro residuo significativo, & os finos de carvédo (FC) gerando

um passivo ambiental.

A compostagem € uma “nova-velha” tecnologia de tratamento dos
dejetos onde substratos contendo alto teor de carbono (C), juntamente com

residuos ricos em N como os DLS, favorece o aumento na concentracédo de N
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no composto (Zhang et al., 2014), também reduz o volume dos DLS, leva a
desativacdo de agentes patogénicos (Sun et al., 2014) e a estabilizacdo da
matéria organica enriquecido com nutrientes (Wang et al., 2018). Com a
evolucdo do processo de compostagem e transformacdo dos substratos em
matéria organica estabilizada, quantidades significativas de gases do efeito
estufa (GEE; CO,, CH4) com destaque para o 6xido nitroso (N,O) (Fukumoto et
al 2015; Yang et al., 2015; Wang et al., 2018) e perdas excessivas de amonia
(NH3) (Awasthi et al., 2016). Assim, reduzindo o potencial fertilizante
nitrogenado do composto e impactando negativamente o ambiente (Jiang et al.,
2011; Shen et al., 2010).

Entre os fatores responsaveis pelas perdas de N durante o
processo, pode-se destacar a alta concentracdo de N nas formas de NH; e de
NH;" dos dejetos (Matsumura et al., 2010), as temperaturas elevadas (> 45°C)
(Jiang et al., 2013) e ao pH alcalino, afetando o equilibrio NH*4<>NH3z no
sentido de formacdo de amodnia (Agyarko-Mintah et al., 2017; Bernal et al.,
2017), inibindo a nitrificacdo e favorecendo a volatilizacdo de NH3; (Nigussie et
al., 2017). Esses fendbmenos podem contribuir com 79 a 94% das perdas do N-
total durante a compostagem (De Guardia et al., 2008). Por exemplo, em
compostagem de dejetos de suinos, foram observadas perdas de N na forma
de NH3z entre 11% a 39% em relagdo ao N aplicado inicialmente, em
temperaturas proximas a 70°C (Sun et al., 2014; Jiang et al., 2013).

A producéo de N,O esta associada as transformacdes do N durante
ao processo de compostagem. Assim como 0S processos microbianos de
nitrificacdo e desnitrificacdo sdo as principais vias de producédo de N,O (Liu et
al., 2017), que sao influenciados diretamente pela quantidade de N-mineral
disponivel, pela presenca de fontes de C biodegradaveis e pela concentracéo
de oxigénio (O,) (Sanchez-Monedero et al., 2010). Durante o processo de
nitrificacdo, o ion NH;" é oxidado a nitrato NOs com a formagdo de um
subproduto, 0 N,O. No processo de desnitrificacdo a formacdo de N,O esta
diretamente ligada a reducdo do NOj3 a N, Como efeito desses processos
perdas de N de 0,4% a 9% na forma de N;O, ja foram mensuradas (Jiang et al.,
2011). Ja a producédo de CH, esta relacionada a presenca dos microrganismos

metanogénicos nos micrositios anaerdbios existentes nas pilhas de
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compostagem e nos DLS (Yang et al., 2015; Sanchez-Garcia et al., 2015) e ao

consumo elevado de C Iabil (Sanchez-Monedero et al., 2010).

Até o momento varias estratégias para reduzir as emissdes dos
GEE e do gas NH;z durante o processo de compostagem vém sendo estudadas.
Entre elas estdo a adicdo aos dejetos de zedlitas naturais (Giacomini et al.,
2014; Wang et al., 2018), de estruvitas (Jiang et al., 2016), adicdo fracionada
dos dejetos aos substratos (Nigussie et al., 2017) e utilizacdo de métodos
fisicos (Jiang et al., 2013;Tsutusi et al., 2013) e o uso de BC (Agyarko-Mintah
et al., 2017).

O BC é um material carbonoso, produzido via pirélise lenta
(geralmente a 250°C a 600°C) em presenca limitante de O, e padronizado
segundo a IBI, que tem desmontando ser eficiente em reduzir as perdas de N e
as emissdes de GEE, especialmente o N,O (Awasthi et al., 2017, 2016; Steiner
et al., 2010) devido sua capacidade de sor¢do do gas NHs e dos ions NH;" e
NOj3; atribuido a sua elevada superficie especifica e presenca de grupos
funcionais de superficie (Zhang e Sun, 2014). A adicdo de BC na compostagem
de dejetos de animais pode reduzir em até 64% as perdas de N por
volatilizagcdo de NH;3; devido o aprisionamento do N em sua estrutura porosa
(Steiner et al., 2010; Spokas et al., 2012; Taghizadeh-Toosi et al., 2012b). A
incorporacdo de BC 20% m/m de residuos verdes e pirolisado a 500°C na
compostagem de cama de frango reduziu em 0% a volatilizacdo de NHj
(Agyarko-Mintah et al., 2017). O efeito causado pode ser devido as
propriedades de sorcdo do BC, onde o ion NH," estaria sendo adsorvido em

sua superficie e ou absorvido nos poros na forma do gas NH3,

Com relagédo a emissdo de N,O durante a producdo de composto a
partir de cama de aves e BC (20%m/m), investigacdes recentes indicam que a
interacdo do BC e o ciclo do N, aparentemente podem suprimir entre 50% a
60% a formacdo de N,O, com aumento da retencdo de N mineral no composto
estabilizado de 70% (Jia et al., 2016). Quanto as emissdes de CH; em
compostagem de dejetos de aves, Jia et al. (2016) e Chen et al. (2017)
observaram que a aplicacdo de BC como aditivo (10%) conduziu a reducéo da

producdo de CH4 (variou de 6% a 55%) em relacdo ao controle (sem BC). Esse
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efeito foi atribuido & elevada superficie especifica, a porosidade, a presenca de
grupos funcionais &cidos e CTC do biochar.

O FC é um subproduto carbonoso, derivado da pirdlise lenta de
biomassa de madeira, produzida na auséncia de O, e que possui um potencial
de sor¢cao semelhante ao do BC. Assim este estudo propde investigar o efeito
proporcionado pela presenca de finos de carvdo na compostagem de DLS.
Espera-se que os mesmos, quando aplicados a compostagem possam atenuar
as perdas de N, contribuindo para a reducdo das emissbes de GEE,
especialmente o N,O, e assim preservar o N, agregando valor agronémico ao
composto produzido. Nesse sentido o objetivo do nosso estudo foi investigar o
efeito da presenca de finos de carvdo na compostagem de dejetos liquidos de

suinos, na volatilizacdo de aménia e emissédo de gases de efeito estufa.

2. Material e Métodos

2.1. Descricao dos substratos

Para o experimento de compostagem de DLS foram utilizados os
substratos maravalha (MA), serragem (SM) e finos de carvdo (FC). Os DLS
utilizados foram obtidos em uma pequena propriedade rural, localizada na area
rural de Porto Alegre — RS (30°08'37.7"S 51°10'56.4"W) tendo como origem,
animais em fase de terminacdo. Os dejetos eram constituidos principalmente
pela mistura de fezes, urina, sobras de alimentacao, de agua dos bebedouros e
de lavagem sendo armazenados em esterqueira anaerébia. A SM e MA foram
adquiridas em serraria na regido de Porto Alegre/RS tendo como origem
diversos tipos de madeira, principalmente de eucalipto e acéacia.

Os FC adicionados ao substrato sdo provenientes da producado de
carvao vegetal, oriundo de madeira de Acéacia Negra (Acacia mearnsii de
Wildemann). A producdo deste material é realizada em fornos de alvenaria do
tipo artesanal, proporcionando um ambiente pirolitco em temperatura
moderada (< 400°C) e baixa concentracdo de oxigénio. Neste trabalho as
fragGes < 8 mm provenientes de carvdo vegetal serdo denominadas de finos de
carvdo. As caracteristicas quimicas e fisicas dos substratos e dos DLS

encontram-se na Tabela 1 e 2.
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Tabela 1. Quantidades e taxas de aplicagdo dos dejetos em cada data, pH “in
natura”, e teor de carbono(C) e nitrogénio (N) em base seca dos
dejetos liquidos de suinos.

Tempo Taxa Massa pH c N’ CIN
Dias (%) Kg) e %------
0 50 51,81 7,9+0,02** 415+0,12 3,1+0,1 13,3£0,04
7 20 20,72  82+0,04 329+16 30+1,0 11,7+0,4
14 15 15,56 8,5+0,1 32,4+£0,2 3,9t0,5 8,4+0,1
21 15 1554  8,3+0,01 339+44 4,0+07 8,602
Total 103,63

* base seca = DLS liofilizados ** médias e desvio padrédo

2.2. Delineamento experimental e processo de compostagem

O experimento de compostagem foi conduzido em casa de
vegetacao, na area experimental da Faculdade de Agronomia/Departamento de
Solos-UFRGS (30°04°26”S e 51°08’07”W). Para a realizagdo da compostagem
foram utilizados trés reatores com capacidade de 500L. Nesses reatores, 0
DLS foi misturado aos substratos SM, MA e FC.

Inicialmente foram misturados os substratos secos SM, MA e FC e
posteriormente a homogeneizacdo da massa seca, foi realizada a incorporacao
de 51 kg dos DLS (50% da quantidade total) com revolvimento e
homogeneizacgédo (Figura 3). A quantidade de DLS empregada nesse estudo foi
calculada com base nos trabalhos de Dai Pra, (2006) e Valente et al. (2011) em
que, a quantidade total de DLS (103 kg) a ser adicionada foi dividida em quatro
etapas, possibilitando maior volume de aplicacdo dos dejetos em comparacao
a compostagem tradicional, onde apenas uma adicdo de dejetos é realizada no
inicio do processo. Inicialmente foi adicionado ao reator 50% do total dos DLS
e a cada sete dias os DLS foram aplicados a uma taxa de incorporacéo de 20,
15 e 15% (Tabela 1). Trés diferentes misturas foram preparadas para o
experimento de compostagem em meso- escala: SFC, que consistiu na mistura
de DLS + 9 kg de SM e 14 kg de MA; FC9 que é formado pela mesma mistura
de SFC com adicdo de 11 kg de FC e FC18 constituido pela mistura de SFC
com adicédo de 22 kg de FC. A altura das pilhas foi de aproximadamente 0,50

m.
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Figura 3. Reatores de compostagem (a), adicdo dos DLS aos substratos (b) e
revolvimento da pilha (c).

Os sistemas foram revolvidos semanalmente até a homogeinizacéo
completa da pilha ao longo da compostagem que durou 100 dias obtendo-se
um composto estabilizado. A temperatura da pilha de compostagem foi
monitorada continuamente em trés pontos de determinagdo, por meio de um
multi-termémetro digital (Incoterm -50°C - +300°C) inserido a uma profundidade
de 20 cm (antes e depois do revolvimento). A umidade da pilha foi determinada
gravimetricamente a 65° C, em amostras coletada semanalmente em trés
pontos distintos a uma profundidade aproximada de 20 cm em cada tratamento

apos o revolvimento.

2.3. Métodos analiticos
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2.3.1. Anédlises fisicas quimicas e microbioldgicas

2.3.2. Substratos

O teor de carbono (C) e de nitrogénio (N) total de cada substrato
(SM e MA), e dos DLS secos foram determinados por combustao seca (Thermo
Fisher Scientific - Flash EA1112, limite de deteccdo = 0.01%) em triplicata
(Tabelal e 2). A analise elementar do C, hidrogénio (H) e N (CHN) dos FC foi
determinada por combustdo seca em analisador LECO CHNG628. O teor de
oxigénio (O) foi obtido por diferenca e determinaram-se as razoes molares O/C
e H/C. O pH dos DLS foi determinado diretamente na amostra previamente a
sua incorporacdo aos substratos (Tabela 2). Os teores de cinzas, volateis e
carbono fixo foram determinados segundo a norma ASTM D-1762-64 adaptada
por Oliveira (1982). O teor de cinzas (C¢nza) do FC, MA, SM e DLS foram
determinados gravimetricamente, apds 6 horas em Mufla a 700°C. O teor de
carbono volatil (Cygai) em FC, SM e DLS, foi determinado em Mufla a 900°C,
durante 11 minutos (Tabela 1). Posteriormente foi calculado o teor de carbono
fixo (Crixo), ONde Ciixo (%)=100- (Cyolatit Ccinza)-

A superficie especifica (SE) do FC, SM e MA foi determinada por
adsorcdo de nitrogénio (N2) (Micromeritics Tristarll 3020), por meio de
isotermas de adsorcdo de N, a uma temperatura de 77K. Primeiramente as
amostras foram secas e submetidas a um periodo de degasagem de 24h a
100°C e a sequir foi realizada a sorcdo do N, Pelo modelo matematico de
Brunauer-Emmett-Teller (BET) foi calculada a superficie especifica (Sger) das
amostras a partir do volume de N, ocupado por uma monocamada de gas
adsorvido a superficie do FC, SM e MA.

A SE dos FC também foi determinada pelo método de adsorcao de agua
(SEx20), conforme metodologia descrita por Quirk, (1955). A justificativa para a
determinacéio da SE pelo segundo método é devido ao valor baixo (3,9 m? g™)
de SE obtido com o método de adsor¢cdo de N,. A presenca de microporos
mais estreitos na estrutura dos FC poderiam estar contribuindo para a reducao
da acessibilidade da molécula de N, impedindo assim sua difusdo sobre tal
superficie (Zhang et al., 2016). Para isto, aproximadamente 1 g de amostras de

FC foi colocado em frascos pesa-filtro previamente pesados. Os frascos foram
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dispostos cuidadosamente no dessecador na presenca de pentéxido de fosforo
(P20s) para desidratacdo e mantidos por 10 dias. Posterior a esse periodo as
amostras foram retiradas, pesadas e recolocadas em dessecador, porem em
presenca de solucdo saturada de acetato de potassio (CH3COOK) e mantido
por mais 10 dias e novamente pesadas, obtendo assim o valor da SE. O
metodo descrito por Quirk (1955) sugere que ocorra a adsog¢ao de uma
monocamada de agua na superficie da amostra nessas condi¢cdes e considera
que 1mg de agua adosorvida equivale a uma superficie especifica de 3,6 m%. A
capacidade de troca de céations (CTC) do FC foi determinada conforme método
oficial do Ministério da Agricultura, Pecuaria e Abastecimento (Brasil, 2007).

Tabela 2. Analise elementar, razdo molar H/C e O/C, razdo C/N e carateristicas
quimicas e fisicas dos finos de carvdao (FC), serragem (SM),
maravalha (MA) e dejetos liquidos de suinos (DLS).

Substratos C H N O® H/C O/C® CIN cinza Cyuii Cixo SEser- SEwmo’ CTC

T

% % m’g” Cmolkg

FC 50,0 65 1,3 20 15 043 385 219 125 656 3,9 123 13,3

SM 45,5 04 - - - 976 18 6,7 927 11 - -
MA 43,9 04 - - - 1093 43 96 860 14 - -
DLS 41,5 31 - - - 134 332 7,8 589 - - -

@ calculado por diferenca; ™ base livre de cinzas; ' SEger- superficie especifica Brunauer—
Emmett-Teller (BET) DSE, 0 = superficie especifica , método por adsor¢édo de agua (Quirk,
1955).

2.3.3. Monitoramento dos compostos

Durante a compostagem foram realizadas coletas semanais do
composto em trés pontos distintos do reator a uma profundidade de 20 cm. As
coletas foram efetuadas apés a aplicacdo dos DLS e revolvimento e posterior
ao revolvimento semanal apds cessarem as adicbes dos dejetos, e as

amostras foram empregadas nas determinac¢des descritas a seguir.

O teor de C e N total foi determinado por combustédo seca (Thermo
Fisher Scientific - Flash EA1112, limite de deteccdo = 0.01%). A extracao de N-
mineral (NH;" + NO3) foi realizada imediatamente ap6s a coleta. Amostras
contendo 5 g dos compostos foram agitadas durante 30 mim com 80 ml de KCI

1 mol L. Posteriormente as amostras foram filtradas e uma aliquota de 20 ml
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foi retirada para a determinacdo da concentracdo de NH;" ap6s a adicdo de
oxido de magnésio (MgO) e de nitrato (NO3), ap0s a adicdo de liga de Devarda
(Tedesco et al., 1995). As respectivas concentracdes foram determinadas em
destilador de arraste de vapores semi-micro Kjeldhal. O pH em agua destilada
(PHH20) foi determinado na propor¢éo soélido:solucdo 1:10 (Digimed DM-20). O
potencial redox (Eh) foi monitorado semanalmente aproximadamente a 20 cm
de profundidade, usando um eletrodo de platina ORP portatil (D-52 pH-ORP
meter, Horiba Ltda., Kyoto, Japan) antes do revolvimento durante a

compostagem.

A concentracdo microbiana foi determinada pelo Método de
Contagem Padrdo de Microrganismos Aerobios Estritos Facultativos Viaveis
com base na Resolucdo 375/2006 CONAMA e NBR 13591, de margo de 1996,
para os patégenos Escherichia coli, Salmonella e Shigella ao final do periodo
de compostagem (100 dias) dos tratamentos SFC, FC9 e FC18. As andlises
microbiolégicas foram realizadas no Laboratério de Microbiologia do
Departamento de Microbiologia da Universidade Federal do Rio Grande do Sul
— UFRGS.

2.3.4. Determinacéao da volatilizacdo de aménia (NH3)

A avaliagdo da volatilizagdo de NH; em cada reator de
compostagem foi realizada em sistema de camara coletora semi-aberta livre
estatica (SALE) (Araujo et al., 2009). A metodologia de captacdo de amdnia
(NH3) baseou-se na retencdo do gas em acido sulfdrico (H.SO4). A camara
coletora foi confeccionada a partir de frasco plastico transparente tipo PET de 2
litros sem a base, com diametro de 10 cm, abrangendo 0,008 m? de area. No
interior da garrafa PET fixou-se um frasco de 50 ml contendo 10 ml de solucdo
de H.S0, 1 mol L™ + glicerina 2% (v/v) (Figura 4).

Para a retencdo da NHgj utilizou-se uma lamina de espuma de
poliuretano com 3 mm de espessura, 2,5 cm de largura e 25 cm de
comprimento, suspensa verticalmente. A espuma foi umedecida na solugéo,
sendo a amodnia volatilizada captada na forma de (NH4).SO4 A quantidade de
NH3 na solucao foi determinada por arraste de vapor, em aparelho semi-micro-
Kjeldah.
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Durante as primeiras quatro semanas do experimento as
determinacdes foram realizadas quatro vezes por semana. A partir desse
ponto, o intervalo entre as coletas foi aumentado de acordo com o fluxo de
emissdo. As avaliacdes foram realizadas até o 72° dia de compostagem em
virtude do baixo fluxo de emissao ja partir do 30° dia de compostagem. A baixa
circulacdo de ar no interior das camaras coletoras pode influenciar na captura
de NH; pelas esponjas contendo a mistura de H,SO,4 + glicerina, subestimando
as perdas reais dessa forma gasosa de N (Smith et al., 2007). Nesse sentido,
todos os dados relativos a emissdo de NH3 obtidos no presente trabalho foram
corrigidos por meio do fator de corregao de 1,74 visando estimar a real taxa de
volatilizacdo de NH3z (Aradjo et. al., 2009).

Arame galvanizado (n’ 18)

Espuma (250 x 25 x 3 mm)
®embebida em solugdo de H,SO,
1 mol dm™ + glicerina 2 % (v/v)

Fio rigido (1,5 mm)

—> Pote plastico (50 mL)

T>Garrafa PET (2 L)

Fonte: Autora

Figura 4. Esquema do sistema coletor de N-NHj3; semiaberto estético Sale
adaptado de Araujo et al. (2009).Fonte Oliveira et al. (2014) e
disposicéo do sistema coletor nos reatores.

2.3.5. Determinacgédo da emisséo de gases GEE nos reatores de

compostagem

Para a determinacdo das emissfes de GEE, foram utilizadas
camaras estaticas (0,245 m de diametro e 0,20 m de altura) dotadas de um
“cooler” para homogeneizagédo da atmosfera interna da camara no momento da
coleta. Na parte superior ha um local para acoplamento do sistema de coleta,
outro para a saida dos fios do “cooler” e mais uma saida onde foi acoplado um
termometro digital para a determinagdo da temperatura interna da camara

(Mosier, 1989) (Figura 5). Durante o periodo das coletas, a temperatura interna
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da pilha de compostagem foi monitorada, por meio de um multi-termémetro
digital (Incoteam -50°C - +300°C).

Durante os primeiros 40 dias, as avaliacbes de GEE foram
realizadas quatro vezes por semana, sendo uma imediatamente antes e outra
apos cada aplicacdo de DLS e revolvimento das pilhas de compostagem. Apos
os 40 dias de compostagem as coletas foram realizadas semanalmente
também antes e depois do revolvimento. A avaliagcdo dos GEE em cada reator
de compostagem foi realizada em triplicata utilizando-se seringas de
polipropileno em quatro tempos (0, 3, 6 e 9 minutos) apés a colocacdo da
camara. As concentracdes dos GEE foram determinadas por cromatografia
gasosa (GC-2014, Shimadzu Corp.) equipado com detector de captura de

elétrons (ECD). Os fluxos dos GEE foram calculados conforme a equacéo (1):

F=d(gas)/dtx PMxP xV/RxT 1)

Onde: F é fluxo do gas (m? h ); d[gas)/dt é a mudanca na
quantidade do gas dentro da cAmara no intervalo de tempo (camara™ h ); PM
€ 0 peso molecular do gas; V e T séao o volume (L) e temperatura interna (°K)
da camara; P é a pressao no interior da camara, assumida como 1 atm; R é a

constante universal dos gases (0,08205 atm L mol™® K™ ).

Os fluxos acumulados de CO,, N,O e CH,4 foram calculados a partir

da média dos fluxos entre duas coletas consecutivas, multiplicando-se o valor

resultante pelo intervalo de tempo, em dias, decorrido entre as duas coletas.

Fonte: Autora

Figura 5. Camaras coletoras dos GEE nos reatores de compostagem.
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2.3.6. Determinacéao do teor de C e N dos compostos

O teor de C e N total dos compostos SFC, FC9 e FC18 foi
determinado por combustdo seca (Thermo Fisher Scientific - Flash EA1112,
limite de deteccdo = 0.01%) em triplicata aos 0, 7, 14,21, 64 e 100 dias. As
coletas das amostras dos compostos foram realizadas apo6s a adicdo dos DLS
e do revolvimento e apOs cessarem as adi¢cdes, posterior ao revolvimento

semanal, aproximadamente a 20 cm de profundidade em trés pontos distintos.

2.4. Tratamento dos dados

Os dados de temperatura, de umidade, de pH, N-mineral, de
volatilizacdo de NH3, CO,, CH,4 e N,O, de C e de N foram submetidos a anélise
da variancia (ANOVA) e, havendo diferencas significativa, a comparacdo das
meédias foi realizada pelo teste de LSD a 5%, no programa SISVAR (2012). Os
teores de C e N e relagdo C/N foram ajustados a um modelo cinético de

primeira ordem.

3. Resultados e discussao

3.1. Processo de compostagem

3.1.2. Temperatura e umidade durante a compostagem

Em todos os reatores, a temperatura ao longo do experimento (100
dias) apresentou um comportamento caracteristico de compostagem: uma fase
inicial mesofilica (duracdo de um dia), seguida de uma fase termofilica
(temperatura acima de 40 °C) durante o periodo de aplicacdo de DLS aos
substratos do 12 aos 21 dias, e uma fase de resfriamento ou maturacédo do
composto ao final do processo, ocasionada possivelmente pelo esgotamento

das fontes de C labil (Figura 6).

Apos a primeira adicdo de DLS, a temperatura no tratamento sem a
presenca de FC (SFC) aumentou de 38°C (primeiro dia) para 45°C no quinto

dia de compostagem, coincidindo com o decréscimo da umidade de 70% para
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65% no mesmo periodo (Figura 7). Possivelmente, esse decréscimo foi
decorrente da evaporagao d’agua resultante do aumento da temperatura na
pilha de compostagem. A cada nova adicado de DLS seguida de revolvimento a
temperatura diminui, e a partir da segunda aplicacdo decai de 45°C para 39°C.
A amplitude de variagdo da temperatura em SFC foi mais acentuada nos
primeiros 35 dias de compostagem. Provavelmente, os revolvimentos
realizados apos a aplicacdo de DLS, beneficiaram a atividade microbiana,

resultando na liberacao de calor da pilha de compostagem.

Apés a terceira adicdo de DLS, aos 14 dias, a temperatura ndo
ultrapassa 40°C e tende a diminuir, permanecendo em torno de 37°C até os 25
dias. A umidade em SFC (Figura 7) tende a aumentar nesse periodo, 0 que
pode ter inibido a atividade dos microrganismos aerodbios, resultando em
temperaturas mais baixas. A partir dos 35 dias, a temperatura diminui
gradualmente em razédo do declinio da atividade microbiana, ocasionada pelo
esgotamento substancial de fontes biodegradaveis (Wang et al., 2013; Czekala
et al., 2016), atingindo ao final dos 100 dias de experimento o valor da

temperatura ambiente de 25°C.
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Figura 6. Monitoramento da temperatura nas pilhas de compostagem dos
tratamentos SFC, FC9 e FC18.
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Nos tratamentos FC9 e FC18 a temperatura apresentou
comportamento semelhante ao observado em SFC, com elevagdo da
temperatura de 38°C para 45,5°C na fase inicial da compostagem (Figura 6).
Nesses tratamentos, a variagdo da temperatura seguiu 0 mesmo padrdo
observado em SFC até os 14 dias, quando da adicdo de DLS e revolvimento. A
partir da terceira adicdo de DLS (14 dias) os tratamentos com FC apresentaram
temperaturas mais elevadas em relacdo ao SFC, sendo observados valores
acima de 41°C até os 30 dias. A temperatura em FC9 e FC18 neste periodo foi
5 °C mais elevada que em SFC. Essa diferenca pode ser devido a maior
porosidade do sistema com FC que proporciona um maior fluxo de O,. Em
ambientes mais oxigenados a atividade microbiana € mais estimulada em
comparacao ao SFC, resultando em uma maior temperatura (Jia et al., 2016).
Também a presenca de fontes de C labeis originarias dos FC podem contribuir
para 0 aumento da atividade microbiana. A partir dos 35 dias a temperatura
decai gradualmente de 32°C para valores semelhantes a temperatura
ambiente, em torno de 25°C (aos 100 dias), repetindo o comportamento

observado em SFC.

No presente experimento, a temperatura das pilhas de
compostagem nao ultrapassou 50°C (Figura 6), em oposicdo ao observado
usualmente em experimentos da larga escala onde as temperaturas atingem
valores superiores a 60°C (Wang et al., 2013). A altura relativamente baixa
(0,50 m) das pilhas de compostagem nos trés tratamentos pode ter
proporcionado uma maior troca térmica entre a pilha e o ambiente, impedindo
assim que a temperaturas ultrapassasse 50°C, conforme ja constatado por
Valente et al. (2009). No entanto, a temperatura maxima alcancada neste
estudo, foi suficiente para a sanitizacdo dos compostos gerados, uma vez que
ndo foi constatada a presenca de microrganismos patogénicos como
Salmonella spp, Escherichia coli e Shigella spp ao final dos 100 dias de

compostagem (Apéndice 1).

O teor de umidade em SFC foi sempre maior em relagdo aos
tratamentos com a presenca de FC durante o periodo de compostagem (Figura
7). Até os 56 dias o teor de umidade de SFC permaneceu em torno de 70%,
diminuindo para 67% ao final dos 100 dias (Figura 7). Ja para os tratamentos

com a presenca de FC o teor de umidade permaneceu em torno de 66%
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(média dos dois tratamentos) até os 56 dias, diminuindo para 61% aos 100 dias
(Figura 7). Decréscimo nos teores de umidade durante o processo de
compostagem também foram observados no estudo de Chen et al. (2017) onde
o teor inicial de umidade das pilhas de compostagem variou de 65% a 61%.
Devido a presenca dos FC a propor¢éo soélido-solucdo dos tratamentos FC9 e
FC18 no inicio da compostagem foi maior (em torno de 34%) do que em SFC
(25%). Entre a primeira e a ultima aplicacdo dos DLS (21 dias) o teor de
umidade aumentou linearmente a uma taxa de 0,32% dia™ para FC9 e 0,76%
dia® para FC18 (Apéndice 2). Esses dados indicam que no inicio do
experimento os tratamentos com FC ndo estavam em sua capacidade méaxima

de adsorcao de agua.
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Figura 7. Variacdo da umidade nas pilhas de compostagem dos tratamentos
SFC, FC9 e FC18 durante o processo de compostagem. As barras
de erro indicam o desvio padrao.

3.1.3. Niveis de pH nas pilhas de compostagem

O valor do pH no 1¢ dia nos trés tratamentos variou de 8,1 a 8,4
(Figura 8). Esse nivel de pH era esperado uma vez que o DLS apresenta valor
de pH de 7,9 a 8,3 (Tabela 1). Na primeira semana o pH de SFC diminui de 8,1
para 7,7 e esse comportamento pode ser atribuido a liberacdo de acidos

organicos produzidos durante a decomposicdo da biomassa nesse periodo
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(Jiang et al., 2015; Shen et al., 2010). A partir da segunda adicado de DLS aos
sete dias, o pH aumenta gradualmente atingindo o valor de 8,4 ao 21°ia, e
isso pode ser atribuido ao aumento da concentracdo de N amoniacal
adicionado via DLS. Ao cessarem as adi¢cdes de DLS (21 dias) o pH diminui

gradativamente até estabilizar em 6,9 ao final do experimento (100 dias).

Os tratamentos com FC apresentaram valores de pH inicial em
torno de 8,4, e apresentaram 0 mesmo comportamento observado para SFC
até o 21°dia (Figura 8). Porém, os valores de pH em FC9 e FC18 foram sempre
mais elevados de que em SFC nesse periodo. Esse comportamento era
esperado uma vez que o FC possui pHyo 9,1 e sua incorporacdo aos
substratos juntamente com os DLS de pHuz0 7,9 promove a elevacédo do pH do
meio. Ja a partir da segunda semana, observa-se um aumento gradual do pH
para FC9 e FC18, atingindo valores médios de 8,5 aos 21 dias. Apds cessarem
as aplicacdes de DLS, o pH dos tratamentos com FC gradativamente diminui

até o final do experimento, seguindo tendéncia de SFC.
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Figura 8. Variacdo do pH do composto dos tratamentos SFC, FC9 e FC18
durante o processo de compostagem. As barras de erro indicam o
desvio padrédo e DLSy, pH inicial dos DLS e FCy pH inicial do FC.

Cabe ressaltar que durante a fase de maturacdo do composto
aproximadamente aos 55 e 75 dias, o pH das trés pilhas de compostagem

apresentaram grandes oscilagbes, em que o pH variou de 7,0 a 7,5 no
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tratamento SFC, de 7,0 a 7,7 no tratamento FC9 e de 7,2 a 7,9 no tratamento
FC18. Estas oscilagbes no valor do pH, poderiam ter sido provocadas pela
oxigenacdo das pilhas através dos revolvimentos, associado a mistura de
residuos dos DLS ainda ndo degradados, da superficie para o interior das
pilhas. Assim, a microbiota estaria sendo estimulada via degradacédo de
compostos organicos, resultando na producédo de CO, que, ao se dissolver na
fase liquida do composto, com formac&o de bicarbonato (HCO3 ) e o jon H',
reduzindo o pH (Caceres et al., 2006). Todavia as causas deste
comportamento ndo foram claramente identificadas. Ao final dos 100 dias de
compostagem o valor de pH em SFC e FC9 foi de 6,9 e em FC18 foi de 7,1.
Esse resultado € devido a maior proporcédo de FC adicionado neste tratamento.
Nur et al. (2014) constataram aumento do pH em funcdo da quantidade de BC
(0, 25 e 50% m/m) adicionada a compostagem ja nos primeiros dias de
compostagem. No entanto, contrariamente ao observado no presente estudo,

essa diferenca cessou apés o 20° dia de compostagem.

3.1.4. Formas de N —inorganico nas pilhas de compostagem

No tratamento SFC a concentracdo de N-NH4" extraivel (N-NH4" exr)
no 1¢ dia de compostagem atingiu o valor maximo de 766 mg kg™ aos sete dias
de compostagem, logo ap6s a primeira adicdo de DLS (Figura 9a). Esse
incremento pode ser atribuido a degradacao inicial da biomassa e a intensa
mineralizacdo do N-organico, via processo de amonificacdo (Sanches-
Monedero, 2001). Posterior a esse periodo a concentracdo de N-NH; exr em
SFC diminuiu drasticamente até os 21dias, embora mais duas aplicacbes de
DLS tenham sido realizadas. Possivelmente esse resultado se deva a menor
qguantidade de DLS aplicada até os 21 dias, assim como as perdas de N por
volatilizacdo de NH3 apds cada adicdo de DLS (Figura 9b), a imobilizacédo
microbiana do N e/ou a ocorréncia do processo microbiano de nitrificacédo
evidenciado pelo aumento das concentracfes de N-NOgs'extraivel (N-NOs'ex)

no mesmo periodo (Figura 9b).

Para os tratamentos com a presenca de FC a concentracdo de N-
NH; exr apresentou comportamento diferenciado quando comparado ao SFC:

desde o inicio do experimento N-NH4 exr decresce continuamente até o 30°dia



42

(Figura 9a) Entre o 7° e 14° dia a concentracdo de N-NH4 exr em FC9 e FC18
foi inferior & de SFC, com valores de 297 mg kg™ para FC9 e de 344 mg kg’
'para FC18. Ja entre 14° e 30° dias, a concentracdo de N-NHs'e,y em FCO e

FC18, permanece mais elevada quando comparado a SFC.
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Esses resultados podem estar relacionados a capacidade do FC
em adsorver o ion NH4" (Spokas et al., 2012, Taghizadeh-Toosi et al., 2012a).

Ao ser adicionado o DLS, o ion N-NH," contido no mesmo é adsorvido no FC e
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sua concentragdo em solucdo nos tratamentos FC9 e FC18 € inicialmente
menor do que em SFC. A partir da 22 adigéo (14 dias) a concentracdo de NH,4"
em solucdo em FC9 e FC18 é maior do que em SFC porque a forma de N-
NH,;", previamente adsorvida no FC supre a forma dissolvida devido ao
deslocamento do equilibrio NH4" adsorvido «» NH;" solucgéo. A partir do 30° dia
esse efeito cessa, possivelmente por esgotamento da liberacdo das formas

adsorvidas, e a concentracdo de N-NH,4 e € baixa para os trés tratamentos.

Até os sete dias de compostagem a concentracdo de N-NOjz
extraivel (N-NOgsexr) do tratamento SFC aumentou acentuadamente de 9 mg
kg™ para 133 mg kg(Figura 9b). A partir desse momento a concentracdo de N-
NOs exr diminui gradualmente atingindo valores de 41 mg kg™ aos 21 dias. O
incremento da concentracdo de N-NOseq Nna primeira semana de
compostagem se deve a intensa atuagdo das bactérias nitrificadoras, que
transformam o N-amoniacal em NO3". Ao esgotar-se 0 N-NH, ey (Figura 9a) a

forma de N-NO3 ey também diminui.

Para os tratamentos com FC o comportamento de N-NOg ey SEgUE O
mesmo padrdo do observado em SFC, porém os valores sdo menores até o
21° dia. Isso se deve a adsorgdo do ion NH;" no FC (ja discutido) inibindo em
parte o processo microbiano de nitrificacdo do N-amoniacal. Apos os 30 dias de
compostagem até o final do experimento, os valores de N-NOgz ey NA0 diferiram
entre os tratamentos e foram baixos. A baixa concentracdo de N-NOgz ey
posterior ao término da aplicacdo dos DLS pode ser resultado da imobilizacdo
microbiana, proporcionado por SE e MA e FC com elevada relacdo C/N (Tabela

1), mantendo o N temporariamente imobilizado na forma orgéanica.

3.2. Emissédo de gases durante a compostagem

3.2.1. Volatilizagdo de amodnia

No presente estudo a volatilizacdo de N-NH3; apresentou em geral,
um comportamento semelhante para os trés tratamentos, diferindo apenas na
quantidade volatilizada em determinados periodos. A maior perda de N por
volatilizacdo de N-NHz; em SFC, FC9 e FC18 ocorreu no periodo de aplicacao

dos DLS até os 21 dias (Figura 10a) coincidindo com a fase termofilica, que
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atingiu temperaturas superiores a 40°C (Figura 6) e ocorrendo a transformacéo
do N-organico para N-amoniacal via processo amonificacdo (Ren et al., 2010).
Por outro lado, o pH das trés pilhas de compostagem permaneceu acima de
8,0 durante nos primeiros 21 dias de compostagem, influenciando o equilibrio
da relagdo entre o ion NH;" e o gas NHs, no sentido da producdo de NH3
ocasionando sua volatilizagcdo para o sistema (Agyarko-Mintah et al., 2017;
Bernal et al., 2017).

Interessante observar que apés a 12 e 22 adigbes de DLS o fluxo de
N-NH3 € maior em SFC, apds a 32 adicao os fluxos sdo semelhantes entre os
trés tratamentos e apds a 42 adicdo o fluxo de N-NH3; é maior nos tratamentos
com FC (Figura 10a). Esse comportamento pode estar relacionado a adsorcéo
do N-amoniacal no FC, que atua como um trocador de liberacdo controlada de
NH;" e aumentando o periodo de suprimento a solucédo dessa forma precursora
de NH3,

A concentragao de N-NHj; volatilizada se situou em torno de 3 a 28
mg m?h' para 0 SFC e 10 a 25 mg m? h™* para os tratamentos FC9 e FC18
nas primeiras 4 semanas da compostagem. Apos esse periodo a volatilizacdo
de N-NH; decresceu e estabilizou em 2 mg m? h™ até os 72 dias para todos os
tratamentos. Isso se deve especialmente ao esgotamento dos substratos
facilmente degradaveis ao cessarem as aplicacdes de DLS (Jiang et al., 2013),
gue leva a uma reducado da taxa de degradacao no periodo dos 21 aos 72 dias

e, consequentemente, os fluxos de emissdo de N-NH; sdo reduzidos.

A perda acumulada de N-NH3 né&o diferiu entre os tratamentos SFC, FC9
e FC18 ao final dos 72 dias de compostagem (Figura 10b). Contudo, para o
FC9 entre o 10° e 20° dia ocorre uma reducao da volatilizacdo de N-NH3; em
comparacgio aos demais e esse resultado foi atribuido & adsorcdo de NH4" do
FC como ja discutido anteriormente. Investigando o efeito do BC na
compostagem de cama de frango Steiner et al. (2010) observaram uma
reducdo de 64% na concentracdo de N-NH3 volatilizada quando da aplicacéo
de 20% de BC.

Em nosso estudo, as perdas de N por volatilizacdo de N-NH3; em
geral, foram baixas para os trés tratamentos quando comparados a outros

estudos (Giacomini et al., 2014). Fatores como temperatura elevada (>50°C) e
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pH acima de 7.5 favorecem a volatilizacdo de N-NH3; nessa forma de manejo
dos dejetos (Szanto et al., 2007; Dias et al., 2010; Jiang et al., 2013). No

presente estudo, a temperatura inferior a 40°C na fase termofilica (Figura 6)

pode ter contrabalanceado o efeito do pH béasico em favorecer a volatilizacéo

da N-NHs,
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Outro fato que pode ter contribuido para a baixa volatilizacdo de N-
NH; foi a aplicacéo fracionada (quatro vezes) dos DLS aos substratos. Nessas
condicoes, a degradacao do substrato rico em N, cuja taxa € mais lenta do que
a volatilizacdo de N-NHjs, é favorecida (Nigussie et al., 2017).

3.2.2. Emissao de CO,

A emissdo de C-CO, para os tratamentos SFC, FC9 e FC18
aumentou gradualmente da primeira a ultima adicdo de DLS (aos 21 dias)
variando de 8 a 21 g de C-CO, m? h " para SFC, de 5a24 g de C-CO, m?h*
para FC9 e de 4 a 22 g de C-CO, m? h ! para FC18 (Figura 11a). O aporte de
biomassa facilmente decomponivel pela adicdo de composto e o revolvimento
imediatamente apods a adicdo de DLS promovem oxigenacdo do meio, levando
a intensificac@o da atividade microbiana e aumentando os fluxos de emissédo de
C-CO, (Figura 1la). Esses resultados vdo de encontro do aumento da
temperatura verificado neste periodo (Figura 6). Maior fluxo de CO, na
compostagem no periodo de temperatura mais elevada foram também
observados em compostagem de esterco de galinha e palha de cevada com
adicdo de 3% de BC e de cama de frango com adicdo de 5% e 20% de BC
(Sanches-Garcia et al., 2015; Steiner et al., 2010).

Nas trés pilhas de compostagem os fluxos maximos de emisséo de
C-CO; ocorreram principalmente nos primeiros 30 dias de compostagem. No
entanto, nos tratamentos com a presenca de FC os fluxos de emissao foram
maiores (de 28 a 30 g de C-CO, m? h !) quando comparados aos de SFC (20
g de C-CO, m? h ). Essa diferenca pode ser atribuida & maior disponibilidade
de O, para os microrganismos aerébios, proporcionada pela presenca dos FC
nas pilhas de compostagem de FC9 e FC18 ocasionando decomposi¢cao mais
intensa da biomassa resultando no aumento na poducédo de CO, (Jia et al.,
2016).

A partir de 35 dias os fluxos de C-CO, diminuiram acentuadamente
para niveis inferiores a 10 g de C-CO, m? h ™, coincidindo com o declinio da
temperatura a 25°C, e, com a maturacdo do composto (Figura 11a) indicando

sua estabilizagdo. Comportamento semelhante foi observado no estudo de
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Sanches—Garcia et al. (2015) que também observaram reducédo dos fluxos de
emissdo de C-CO, a partir do 35° dia de compostagem e com fluxos de

emiss&o de C-CO, de 60 g m?d™ao final da compostagem (70 dias).
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Figura 11. Fluxo de C-CO; (a) e emissdao acumulada (b) nas pilhas de
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erro indicam o desvio padréao.

Também, Wang et al. (2013) e Czekala et al. (2016), utilizando

biochar como aditivo em compostagem de dejeto de suino e de estrume de
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aves, respectivamente, observaram diminui¢cdo dos fluxos de C-CO, a partir do
declinio gradual da temperatura associado a exaustdo de fontes de C
disponivel até o final da compostagem com estabilizacdo do composto.
Considerando todo o periodo avaliado, a emissdo acumulada de C-CO, para
os trés tratamentos foi em geral semelhante. Porém, em SFC e FC18 a partir
do 30° dia de compostagem a emissdo de C-CO, tende a ser maior em relagéo
ao FC9 (Figura 11b). Provavelmente, esse comportamento esteja associado a
limitacdo de suprimento de O2, que foi completamente consumido (Steiner et
al., 2010). A emissao acumulada de C-CO, para os trés tratamentos ao final
dos 100 dias de compostagem situou-se em torno de 21 kg m™? e n&o diferiu
entre os tratamentos. Resultados semelhantes foram observados por Steiner et
al., (2010).

3.2.3. Emissé&o de metano (CHy)

Os fluxos de emissdao de CH4 para SFC, FC9 e FC18 foram
observados principalmente durante o periodo de aplicacdo dos DLS (zero aos
21 dias) e diminuiram drasticamente ap0s esse periodo (Figura 12a). Nos
primeiros sete dias, os fluxos de emisséao foram mais intensos e ocorreram logo
apos a primeira adicdo de DLS para os trés tratamentos. Fluxos de emissdo de
CH,; mais elevados na fase inicial da compostagem de dejeto de animais

também foram observados por Jiang et al. (2015) e Wang et al. (2018).

A producdo de CH, ocorre em condigdes especificamente
anaerobicas que séo favoraveis as bactérias metanogénicas. Entretanto neste
estudo, o processo de compostagem se deu em meio aerdbio, conforme
indicado pelos valores do potencial redox (Eh), que variaram de 300 mV a 350
mV para os trés tratamentos (Apéndice 3), embora o teor de umidade em SFC
permanecesse mais elevado em relacio a FC9 e FC18 durante a
compostagem. A umidade também néo foi fator determinante para a emissao
de CH4 no estudo de Jiang et al. (2010) e Chen et al. (2017). Nestes estudos a
umidade inicial entre as pilhas de compostagem variou de 61% a 75% em
compostagem de dejetos de animais. Portanto, a emissdo de CH4 na fase
inicial da compostagem, possivelmente esteja associada a diminuicdo da
concentracdo de O, nas pilhas de compostagem influenciada pela grande

disponibilidade de substratos e compostos organicos adicionados via DLS,
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estimulando o crescimento microbiano e provocando a diminuicdo da
concentracdo de O, nas pilhas (Sanchez-Monedero et al.,, 2010; Jiang et al.,
2013; Sanchez et al., 2015).
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Figura 12. Fluxo de C-CH; (a) e emissdo acumulada (b) nas pilhas de
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Com a reducédo da concentracdo de O, e a producédo de CO; o

b

ambiente torna-se favoravel a atividade das bactérias metanogénicas,

promovendo a producao de CH,4 (Feng et al., 2012). Outro fato que pode ter
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contribuido para a emissdo de CH, durante a fase inicial da compostagem é
que parte do CH,4 emitido poderia estar dissolvida no proprio DLS (Sherlock et
al., 2002).

O fluxo de emissdo de CH; em SFC foi significativamente mais
elevado do que para FC9 e FC18, variando de 665 mg m? h*a 91 mg m? h?
dos zero aos 21 dias ( Figura 12a). Em FC9 e FC18 os fluxos de CH,4 variaram
entre 291 mg m? h a 59 mg m? h™ no mesmo periodo. Esse comportamento
se refletiu na emissdo acumulada de C-CH,4 onde os tratamentos com adicéo

de FC apresentaram fluxos acumulados menores que SFC.

A emissdo acumulada de C-CH, até 21 dias foi de 59 g m? para
SFC, 40 g m™ para FC9 e de 36 g m? para FC18 (Figura 12b). Nos tratamentos
com FC, a reducédo das emissdes de CH4em 21 dias foi de 32% para FC9 e de
38% para FC18 em relacdo ao SFC. Ao final da compostagem (100 dias) a
emissdo acumulada de CHj, calculada pela respectiva equacéo foi de 67 g m™
para SFC e para os tratamentos com FC foi de 54 g m? (FC9) a 50 g m™
(FC18). Esses valores indicam uma reducéo na emissao de CH4 em relacdo ao
SFC de 21% para FC9 e 27% para FC18 aos 100 dias de compostagem.

Em compostagem de dejetos de aves, serragem e BC, Jia et al.
(2016) observaram reducdo de até 54% na emissdo de C-CH,; No presente
estudo, esse comportamento foi relacionado ao aumento da disponibilidade de
O, proporcionada pela area superficial e porosidade do FC (Wang et al., 2013),
que promoveu um ambiente adequado para o crescimento das bactérias
metanotroficas que oxidam o CH,4 (van Zwieten et al.,, 2009). Outro fato que
pode ter contribuido para a reducdo da emissao de CH,4 nos tratamentos com
FC pode estar relacionado com a sorcao do C labil e/ou do CH4 pelo FC
(Agyarko-Mintah et al., 2017), considerando que o FC possui maior porosidade
e elevada superficie especifica em comparacdo aos substratos serragem e

maravalha (Tabela 2).

3.2.4. Emisséao de 6xido nitroso (N20)

A emissdo de N;O para SFC, FC9 e FC18 ocorreu
predominantemente na fase inicial da compostagem dos sete aos 21 dias

(Figura 13a) correspondendo ao periodo em que ocorreram as aplicacées dos
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DLS e a fase termofilica (Figura 6). Comportamento semelhante foi verificado
em compostagem com dejetos de aves, bovinos e suinos (Shen et al., 2010;
Tsutsui et al., 2013). No estudo de Li et al. (2016) as emissfes de N,O ao final
da maturagdo do composto permaneceram em torno de 45 mg m?*h™ em
ambas as pilhas de compostagem de dejetos de bovinos e palha de arroz com
e sem adicdo de BC pirolisado a 450°C. Por outro lado, os maiores picos nas
emissdes de N,O ocorreram, principalmente, apds os revolvimentos realizados.
Esse comportamento de emissdo também foi observado em outros estudos
(Jiang et al., 2011; Jiang et al., 2016). Nesse caso, 0s autores atribuiram esse
fato a desnitrificacdo do NOj3, cuja transferéncia de regides aerObicas para
regides anaerdbicas, no interior da pilha, é facilitada pelo revolvimento da pilha.
A partir do 30° dia, que coincide com a diminuicdo da temperatura (fase
mesofilica) (Figura 6) e até o final da fase de maturacdo do composto (100
dias) a emissao de N,O néo foi relevante para os trés tratamentos e os fluxos

foram menores do que 2 mg m? h (Figura 13a).

Os maiores fluxos de emissao de N-N,O foram observados para o
tratamento SFC apés a segunda aplicacdo dos DLS, e este comportamento se
manteve até a ultima adicdo aos 21 dias. Os fluxos de N-N,O para SFC
variaram de 18 mg m?h™a 170 mg m? h™ (Figura 13a). A intensificacdo da
emissao de N-N,O em SFC foi influenciada provavelmente pela rapida
oxidacdo autotrofica do fon NH4" para NO, via processo de nitrificagdo com
formacdo do subproduto N,O. Esse fato é confirmado pelo aumento da
concentracdo de N-NOgjz'exr (Figura 10b) no mesmo periodo. A presenca de
NOj intrinseco aos DLS também poderia estar contribuido para a formacéo de
N,O.

A partir dos 25 dias ocorre uma drastica reducdo na concentracao de
N-NOs exr (Figura 9b) e 0o aumento das emiss6es de N-N,O era esperado. O
fato de néo ter ocorrido aumento de N-N,O apds 25 dias pode ser atribuido a
desnitrificagdo completa até N, (que nao foi avaliada neste estudo) ou a falta
de substrato N-NO3". A contribuicdo do teor de umidade nesse periodo para a
maior emissao de N-N,O nos reatores néo deve ter sido relevante uma vez que
a umidade oscilou entre 62 e 70%. Em estudo realizado por Jiang et al. (2011),
a variagao inicial do teor de umidade (de 65% a 75%) nas pilhas de

compostagem néo influenciou a emissao de N-N,O. Os autores atribuem as
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volvimento das pilhas, que tornam possivel o transporte de

nitrito (NO2)/NO3 do meio oxigenado para o0 meio andéxico, sofrendo

desnitrificacéo.
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Para os tratamentos com presenca de FC as emissdes de N-N,O
foram sempre menores em relacdo ao SFC durante os primeiros 23 dias de
compostagem (Figura 13a) variando de 10 mg m? h™* a 58 mg m? h™para FC9
e de 13 mg m? h* a 72 mg m? h' para FC18. Esse menor fluxo em
comparacdo ao de SFC pode ser atribuida a preservacdo do N amoniacal
devido sua adsor¢éao pelo FC (Liang et al., 2006.; Taghizadeh-Toosi et al.,
2012) diminuindo assim a disponibilidade de substrato para a producao de N,O

via processo de nitrificacao.

As baixas emissfes de N-N,O a partir dos 30° dia de compostagem
para os trés tratamentos resultam provavelmente da diminuicdo da atividade
das bactérias desnitrificadoras, uma vez que cessou 0 aporte de C-labil via
adicdo de DLS a pilha de compostagem. Para SFC, FC9 e FC18 foram
observados fluxos maximos de emissdo de N-N,O de 169 mg m? h™, 58 mg m"

Zh' e 72 mg m? h! respectivamente.

A emissédo acumulada aos 21 dias de experimento foi maior em SFC
do que em FC9 e FC18 (Figura 13b). Em comparacao ao SFC, o tratamento
FC9 reduziu a emissao de N-N,O em 49% aos 21 dias de compostagem e
manteve-se nesta faixa até o final do experimento (100 dias). J4 para o
tratamento FC18 a reducéao foi de 34% a partir de 21 dias em relacdo a SFC.
Uma queda de 26% na emissédo acumulada de N,O também foi observada por
Wang et al. (2013) quando da adicdo de 3% de BC em compostagem de
dejetos de suinos misturados a serragem e maravalha. Agyarko-Mintah et al.
(2017) observaram um decréscimo de 65 e 75% na emissdo acumulada de N-
N.O guando da adi¢do de 10% BC produzidos a partir de dois tipos de residuos
(de cama de frango e de residuos de floresta) comparado ao controle (sem BC)

em compostagem de cama de frango e mistura de palhas.

Ha duas hipoteses que podem ser postuladas para explicar nossos
resultados. O ion NH;" o principal precursor para formacdo de N,O via
processo de nitrificagdo estaria adsorvido nos grupos funcionais presentes na
superficie do FC, e/ou aprisionado fisicamente na estrutura porosa do FC,
diminuindo assim, a disponibilidade de N. Neste caso, as bactérias nitrificantes
que utilizam o ion NH," para a oxidacdo a NO; e posterior reducdo a NOjz

seriam menos abundantes ocorrendo um efeito “delay” na transformagéo do N-
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mineral a NO3™ e limitando o substrato para a producdo de N,O (Anderson et
al.,2011; Clough et al., 2013; Liu et al., 2015).

Por outro lado, Cayuela et al. (2013) propdem que o BC pode atuar
como um carreador de elétrons ("electron shuttle") favorecendo o transporte de
elétrons para microrganismos denitrificantes, o que facilitaria a atividade da
enzima N,O redutase, intensificando assim a Ultima etapa da desnitrificacéo e
promovendo a reducdo de N,O a N,. As emissbes de N,O durante a
compostagem sdo influenciadas pelos processos de desnitrificacdo e
nitrificacdo, e os mesmos sdo afetados por varios fatores (temperatura, pH,
superficie especifica, porosidade etc...). Portanto, compreender o mecanismo
atuante na reducdo de N,O via aplicacdo de FC na compostagem € ainda

muito complexo.

3.2.5. Carbono total e nitrogénio total nas pilhas de compostagem

O teor de C para o tratamento SFC variou de 453 g kg™ a 352 g kg™
entre a 12 aplicacdo de DLS (zero dia) até a ultima aplicacdo dos DLS aos 21
dias, reduzindo-se em 101 g kg™ neste periodo. Até os 64 dias, o decréscimo
do teor de C foi de 132 g kg™, atingindo valor de 291 g kg™ ao final dos 100
dias de compostagem (Figura 14a). Esses resultados indicam a rapida
mineralizacdo dos substratos mais facilmente mineralizaveis devido a
combinagao da intensa atividade microbiana e aumento da temperatura (Figura
6) na fase termofilica da compostagem (Brito et al., 2008). Com o avanc¢o do
processo de compostagem a taxa de mineralizacdo decresce devido ao
esgotamento de fontes mais labeis a decomposicdo, especialmente os
compostos de C, diminuindo a intensidade da atividade microbiana e
consequentemente a temperatura (Jiang et al., 2011).

Os tratamentos FC9 e FC18 apresentaram a mesma tendéncia de
reducdo dos teores de C durante a compostagem que o SFC. Os teores de C
para FC9 e FC18 foram maiores do que em SFC a partir dos 64 dias, e as
perdas de C neste periodo para FC9 (79 g kg™) e para FC18 (99 g kg™?) foram
menores de que para SFC. Apds esse periodo, o teor de C em FC9 e FC18

diminui e oscilou entre 330 g kg™ e 350 g kg™ aos 100 dias (Figura 14a).
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A perda total de carbono para SFC, FC9 e FC18 apresentou um

padrao diferenciado durante o processo de compostagem (Figura 14b), como

demonstrado pelo modelo exponencial de primeira ordem Ciss= Ci - a*e (0

onde: C; representa a perda de C ao final da compostagem, calculada para t=

©, a é uma constante, k é a taxa de perda de C (dias™), e t é o tempo de

compostagem (dias). Em SFC, a perda de C; foi de 35% em relacdo ao C

inicial, sendo superior aos tratamentos com a presenca de FC.
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Figura 14. Teor de carbono total (a) e perdas de carbono total (b) durante a
compostagem nos tratamentos SFC, FC9 e FC18.
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Para FC9 e FC18 as perdas de C se situaram em 28% e 23%
respectivamente. Provavelmente as maiores perdas de C observadas em SFC
foram devido a liberacdo de CO, em funcédo da mineralizacdo dos substratos,
assim como, pela emissdo CH, (Figura 13), como ja discutido no item 3.2.3.
Alguns estudos relatam perdas em torno de 0,1% a 12,6% do carbono orgéanico
total via producéo de CH, devido ao consumo de O, pela atividade microbiana,
assim como, pela falta de oxigenacédo do sistema de compostagem, sendo este
altimo ndo observado em nosso estudo (Fukumoto et al., 2003; Szanto et al.,
2007). Por outro lado a menor perda de C observada nos tratamentos com a
presenca do FC pode ser atribuida & composi¢cdo quimica desse substrato
(presenca de estruturas aromaticas) com maior resisténcia a degradacao

guimica e biolégica e sua lenta mineralizacao.

O teor de N para o tratamento SFC durante o periodo de adicdo de
DLS oscilou de 9 g kg™(zero dia) a 12 g kg™ (21 dias) (Figura 15). A partir dos
21 dias, quando cessam as adi¢cdes de DLS, o teor de N tende a aumentar até
os 64 dias, de 12 g kg™t a 20 g kg™, permanecendo neste valor até o final do

processo de compostagem (100 dias).
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Figura 15. Teor de nitrogénio total (Nt) durante a compostagem nos
tratamentos SFC, FC9 e FC18.
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Para os tratamentos FC9 e FC18 o teor inicial médio de N foi de 10 g
kg™ (zero dia), ndo diferindo de SFC no inicio do processo de compostagem
até os sete dias. A partir da 22 aplicacdo até a 42 adicdo de DLS o teor de N
para FC9 e FC18 tende a aumentar em relacdo a SFC. O incremento no teor
de N nos tratamentos com FC pode estar associada a redugédo das perdas de
N na forma gasosa de N,O (Figura 13), devido a capacidade do FC em
adsorver compostos nitrogenados (Figura 9). Apos os 64 dias o teor de N nos

tratamentos com FC oscilam de 20 g kg™ a 22 g kg™ aos 100 dias.

A razédo C/N nas trés pilhas de compostagem (SFC, FC9 e FC18)
apresentou uma tendéncia decrescente a medida que a compostagem
progrediu (Figura 16). A razdo C/N em SFC foi em torno de 50 nos primeiros
dias, diminuindo gradualmente para 14, e estabilizando aos 100 dias de
compostagem (Figura 16). Até os 21 dias (Ultima aplicacdo de DLS), a razdo

C/N em SFC foi maior quando comparado aos tratamentos com FC.
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Figura 16. Raz&do C/N durante a compostagem nos tratamentos SFC, FC9 e
FC18.

Para os tratamentos com FC a razdo C/N iniciou com 44 e diminuiu
para 25 apos a 42 adicao de DLS. A partir dos 64 dias os valores de C/N para
FC9 e FC18 sao proximos aos de SFC. Infere-se, portanto, que a adicdo de FC
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ao processo de compostagem conduz a uma degradagdo mais rapida da MO,
reduzindo o tempo de estabilizagdo do composto (Zhang et al., 2016; Liu et al.,
2017).

4. Conclusdes

Nossos resultados evidenciam que a presenca de FC altera a
distribuicdo do N nos diferentes compartimentos, diminuindo a emisséo de N,O
e a concentracdo de N mineral disponivel na compostagem de dejetos liquidos
de suinos. O efeito “delay” na concentracdo de NH, oy Observada na presenca
de FC pode ser atribuido a adsor¢cdo de compostos inorganicos e organicos de
N no mesmo diminuindo as formas precursoras para formacdo de N,O e
reduzindo a concentragdo de NO3z. No entanto, a presenca de FC na
compostagem de DLS néo afetou a volatilizacdo de NH3 e as emissfes de CO,
neste estudo, porém, acelerou o processo de degradacao da matéria organica,

diminuindo o tempo de matura¢do do composto.

bY

A adicdo de FC pode aumentar a porosidade das pilhas de
compostagem, proporcionando um ambiente aerdbio e reduzindo a producéo
de CH4 A utilizacdo de finos de carvdo produzidos artesanalmente em
temperaturas < 400°C na compostagem de DLS demostrou ser uma estratégia
promissora para a diminuicdo das emissfes de gases de efeito estufa (CH,4 e
N.O) durante a compostagem, ainda que a volatilizacdo de NH3 ndo tenha sido
impactada pela presenca desse substrato. No entanto, mais estudos sao
necessarios para compreender melhor a influencia do FC na compostagem de
DLS, especialmente em relagcdo as transformacfes do N quando da presenca
de FC.



CAPITULO IV - Disponibilidade de N para as plantas em

composto produzido com finos de carvéao

1. Introducéo

Fertilizantes inorganicos sdo amplamente utilizados nos sistemas
de producdo mundial, e seus beneficios amplamente relatados na literatura,
desde a sua introdug¢do na chamada “Revolugdo verde” (Naeem et al.,
2017). A agricultura baseada em altas produtividades pressupfe elevadas
aplicacfes de fertilizantes inorganicos, especialmente o nitrogénio (N), a fim
de suprir a demanda nutricional das plantas. O consumo mundial de
fertilizantes nitrogenados é de aproximadamente 57,6% (IFA, 2017), e a ureia é
a principal fonte nitrogenada utilizada devido a sua alta concentracdo de N e
baixo custo econémico. Contudo, 0 uso excessivo e de baixa eficiéncia dos
fertilizantes nitrogenados conduzem a degradacdo do solo e outros
problemas ambientais devido a rapida decomposicdo da matéria organica
do solo (MOS) (Liu et al., 2010; Naeem et al., 2017). O N na forma de ureia
gquando aplicado ao solo tende a sofrer varias transformacdes levando a
perdas de N via volatilizacao, lixiviacdo e desnitrificacdo, diminuindo sua
eficiéncia e reduzindo seu potencial fertilizante (Rochette et al., 2009). A
adocéao de tecnologias mais sustentaveis se torna essencial para manter um

teor apropriado de MOS e nutrientes, com destaque para o N.

Desta forma, a aplicacdo de fertilizantes organicos ao solo,
favorece uma rapida ciclagem de nutriente (como por exemplo, o N),

através da atividade da biomassa microbiana e assim, disponibilizando os
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mesmos para as plantas, atém de reduzir os impactos ambientais (Zhao et
al., 2016). A disponibilidade de N, oriundo de composto organico de dejetos
de animais, tem sido amplamente investigada em estudos realizados em
laboratorio, em casa de vegetacdo e a campo, como descrito na revisdo de
Chalk et al. (2013). Interessante ressaltar que durante a transformacao do
N-organico para a forma mineral via mineralizagdo, perdas de N também

ocorrem diminuindo o potencial fertilizante do composto para as plantas.

Novas tecnologias vém sendo desenvolvidas visando reduzir o
uso de fertilizantes nitrogenados e buscando aumentar a eficiéncia de
utilizacdo do N pelas plantas, como o uso de inibidores de nitrificacao
(Schirmann et al., 2013), fertilizantes nitrogenados de baixa solubilidade e
também fertilizantes de liberacdo lenta ou controlada (Civardi et al., 2011).
Estes sdo definidos como aqueles que, apdés a sua aplicacdo ao solo,
podem proporcionar um efeito “delay” na disponibilidade de absorcdo e uso
do nutriente pelas plantas, da mesma forma que, consigam estender sua
disponibilidade a planta por mais tempo do que os tradicionais (Nardi et al.,
2018).

Recentemente, ha relatos na literatura que o uso do BC como
aditivo na compostagem de dejetos de animais promove efeitos benéficos
como a reducdo das perdas de N via volatilizacdo de NHj3 (Jindo et al.,
2012), retencdo de N (e.g. via aprisionamento fisico e/ou interacdes
eletrostaticas) (Kameyama et al.,, 2012; Gai et al., 2014), reducdo nas
emissbes dos GEE (CO, e CH4), com destaque para o N,O (Jia et al., 2016;
Wang et al., 2018) e diminuicdo do tempo de estabilizacdo do composto
(Zhang et al., 2016; Liu et al., 2017). Além disso, ha evidéncias de que o BC
pode atuar como suporte para fertilizantes de liberacdo lenta de N (Steiner
et al., 2008; Gonzalez et al., 2012.; Hagemann et al., 2017).

A aplicacdo em longo prazo de BC ao solo ocasiona aumento na
disponibilidade de nutrientes para a planta, e também, o aumento da sua
produtividade (Steirner et al.,, 2008). Fato este que também foi constatado
por Akhtar et al. (2015) e Naeem et al. (2018) para a cultura do milho. Ja
guando introduzido em composto organico promoveu 0 maior crescimento

de biomassa de plantas de quinoa em comparagdo ao controle sem BC,
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evidenciando o potencial do BC em liberar os nutrientes sorvidos na sua

estrutura (e.g. nos poros e grupos funcionais).

Interessante observar que a capacidade do BC em adsorver o N e
dessa forma imobiliza-lo temporariamente, e subsequentemente libera-lo é
determinada pelo tipo de biomassa de origem, condi¢cdes de producao
(temperatura, presenca e/ou auséncia de oxigénio) (Zhang et al., 2013) e
propriedades do BC (incluindo pH, grupos acidos de superficie e CTC) (Yao
et al. 2012). O fato de o BC adsorver N nas formas NH3z/NH;" e NO3™ durante a
compostagem e posterior aplicacdo do composto como fertilizante orgéanico ao
solo, pode proporcionar um mecanismo de liberacdo lenta de N para as plantas
(Taghizadeh-Toosi et al., 2012).

Nesta mesma linha, o uso do carvao vegetal ao solo proporcionou a
diminuicao da lixiviacdo de N (Lehmann et al., 2002, 2003), fato esse atribuido
ao potencial de adsorcdo do N e/ou a imobilizagcdo. A maior quantidade de C
disponivel leva ao aumento da atividade microbiana, resultando na maior
demanda de N, proporcionando a imobilizacéo e a reciclagem do NO3 (Romero
et al., 2015). Em experimento a campo, a aplicacdo de carvao conjuntamente a
uma fonte de nutriente manteve os niveis de fertilidade do solo, melhorando o
crescimento das plantas e producdo de graos de arroz (Steiner et al., 2007).
Oguntunde et al. (2004) observaram que a presenca de residuos de carvao
vegetal ao solo proporcionaram melhora no rendimento e producdo de gréos
em milho de 91% e 44% em relacdo ao controle. Contudo, informacdes sobre o
efeito proporcionado pelos FC (residuos de carvdo vegetal) que sofreu
compostagem juntamente com materiais ricos em N, quando da sua aplicagéo
ao solo e os mecanismos de atuacdo na liberacdo de N e potencial do mesmo

em promover o crescimento de plantas sao restritos.

A utilizacdo de materiais enriquecidos com *°N permite separar o
N do material organico, ou do fertilizante, do N do solo que é absorvido
pelas plantas, tendo em vista a complexidade dos processos que ocorrem
no solo. Também a espectroscopia de ressonancia magnética nuclear
(RMN) pode fornecer informagdes sobre alteragcdes quimicas nas estruturas
organicas contendo >N como mostrado por De la Rosa et al. (2011). Neste

estudo a aplicacdo de MO pirolizado, enriquecido com *>N ao solo
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aumentou a producdo de biomassa das plantas. Parece que esse material
ao ser degradado, disponibilizou o N de forma mais controlada e eficiente
para a planta bioindicadora e apés 72 dias de incubacdo, 10% do °N
aplicado ao solo foi absorvido pela planta e que parte deste N é proveniente
da degradacéo de estruturas do tipo pirrol. O que foi constatado utilizando a
técnica de RMN *°N.

Os estudos existentes na literatura empregando o '°N e
espectroscopia de RMN '*C e N sdo reportados principalmente, em
relacdo a aplicacdo de BC isoladamente ao solo e/ou misturados a
composto organico estabilizado (Taghizadeh-Toosi et al., 2012; De la Rosa
et al.,, 2011; Agegnehu et al., 2016a). No caso especifico de fertilizantes
organicos produzidos em presenca de FC quando da sua aplicagdo ao solo
e posterior liberacdo para as plantas, estudos séao inexistentes. O objetivo
deste estudo foi investigar o potencial do produto formado na compostagem
de DLS em presenca de finos de carvao como fonte de N de liberacdo lenta
para plantas de azevém (Lolium perene) por meio de técnicas isotopicas e

espectroscopicas.

2. Materiais e Métodos

Os FC foram produzidos artesanalmente em pirélise lenta a uma
temperatura de 400°C a partir da madeira da Acacia Negra (Acacia mearnsii
de Wildemann). Em reatores de 500L foram produzidos trés compostos
organicos: composto de DLS (SFC) para este estudo), composto formado
em presenca de FC a 9% m/m (FC9) e a 18%m/m (FC18) em sistema
aerdbio durante 100 dias de compostagem conforme descricdo no Capitulo
[1l. Para o experimento de incubacdo o composto organico com presenca de
FC selecionado foi o FC9. Este composto foi selecionado em fungcdo dos
resultados obtidos no Capitulo Ill, em que este proporcionou a reducéo das
emissdes de N,O em até 49% em relacdo ao FC18 (34%) e ao SFC, devido
a adsorcdo das formas inorganicas e organicas de N. A partir deste
momento, esse composto serd denominado de FC9. As principais
caracteristicas de FC e dos compostos SFC e FC9 estdo descritas na
Tabela 3.
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O teor de carbono (C) e nitrogénio (N) total do composto organico
SFC e FC foi determinado por combustdo seca (Thermo Fisher Scientific -
Flash EA1112, limite de deteccdo = 0.01%). O pH de SFC e FC9 foi
determinado em agua (pHn20) destilada na proporcdo solido:solugdo 1:10
(Digimed DM-20). A CTC dos compostos foi determinada segundo
metodologia do ministério da Agricultura, Pecuéaria e Abastecimento -
MAPA, (Brasil, 2007).

2.1. Localizagao do experimento de incubagdo com bioindicador e

descricdo do solo

O experimento de incubacgédo foi desenvolvido de setembro a
novembro de 2016, em casa de vegetacdo do Departamento de Solos da
Faculdade de Agronomia na Universidade Federal do Rio Grande do Sul
(UFRGS) (30°04°26”S e 51°08'07”W), localizada no municipio de Porto
Alegre, RS.

Utilizou-se para o experimento de incubacdo um Argissolo
Vermelho distréfico tipico (EMBRAPA, 2006), coletado sob area de Campo
Nativo (sem historico de cultivo e adubacdo) na Estacdo Experimental
Agronémica (EEA/UFRGS) (30°05'22” S e 51°39°08” W), localizada em
Eldorado do Sul, RS. O solo foi amostrado na camada de 0 — 10 cm e suas
principais caracteristicas estdo descritas na Tabela 3. A correcdo da acidez
do solo foi realizada com a aplicacdo de calcario dolomitico, permanecendo
o solo incubado por aproximadamente 30 dias antes da instalacdo do
experimento. A ureia enriquecida com 10% de atomos de °N em excesso
foi adquirida junto ao Laboratério de Is6topos Estaveis (LIE) do Centro de

Energia Nuclear na Agricultura (CENA), USP, Sao Paulo.

2.2. Instalacdo do experimento com bioindicador e delineamento
experimental
Para o experimento de incubacdo com *°N-ureia, recipientes

plasticos de 300 mL contendo 200 g de solo foram preparados com SFC,

FC9 ou fertilizante mineral NPK, acrescidos de N-ureia. A umidade do solo
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foi corrigida para 70% da capacidade de campo e mantida nesse teor
durante o0 experimento, monitorando-se 0 peso dos recipientes e

adicionando-se agua quando necessario.

O delineamento experimental foi inteiramente casualizado, com
quatro tratamentos e trés repeticdes. Os seguintes tratamentos foram
avaliados no experimento de incubacéo: solo sem aplicacao de fertilizante
(controle); solo com adicdo de composto organico SFC enriquecido com
>N-ureia (*SFC); solo com adi¢do de composto organico FC enriquecido
com *N-ureia (**™FC9) e solo com aplicacdo de fertilizante NPK

enriquecido com *N-ureia (**"NPK).

Tabela 3. Caracteristicas fisico-quimicas dos finos de carvao, do solo e dos
compostos humificados com e sem a presenca de FC (FC9 e SFC)

finos de

carvao Solo SFC FC9

PHH20 9,1 5,8 6,9 7,0

C (w) 50 2,1 34 36

N (@) 1,3 0,10 2,1 2,2
H ) 6,5 - - -
O w)? 20,3 - - -

CIN 38 23 16 16
H/C 1,5 - - -
o/c® 0,43 - - -
cP 64 - - -
NP 8,3 - - -
HP 1,6 - - -
(O+N)/C® 0,45 - - -
cinzas (%) 21,9 - - -
Cuolatil (%) 12,5 - - -
Cfixo (%) 6516 - - -
SEger (m* g 3,9 - - -
SEHzo(m2 g'l)d 123 - - -
Volume de poro (cm¥g)  0,0082 - ) )
Diametro de poro (nm) 7,3 - ) )

CTC (cmolc kg™h 13,3 9,9 68,0 46,4
Argila (%) - 22 - -

dcalculado por diferenca; Pcalculado em base livre de cinzas; °*SEger - adsorcéao
de nitrogénio (N2); SE,,o- método de Quirk (1955)
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O experimento de incubacdo com plantas de azevém foi
conduzido durante 60 dias. Ao longo dos 60 dias do experimento trés
repeticoes de cada tratamento eram separadas e analisadas quanto aos

parametros de solo e planta.

O enriquecimento dos compostos estabilizados SFC e FC9, com
>N-ureia foi realizado pela adicdo de 43,2 mg de *°N-ureia com 10% de
atomos de N em excesso um dia antes da sua incorporacdo ao solo. A
mistura do composto com a N-ureia enriquecida foi realizada
separadamente em um recipiente plastico, seguida de revolvimento manual

para homogeneizacdo da mistura.

Ap6s repouso de 24 horas, os compostos enriquecidos com *°N-
ureia foram incorporados ao solo e a mistura permaneceu em repouso por
mais 24 horas. O fertilizante mineral NPK foi incorporado manualmente ao
solo juntamente com a °N-ureia e a mistura permaneceu em repouso por
24 horas, semelhante ao procedimento realizado com SFC e FCO9.
Posteriormente foi realizada a semeadura do azevém em todos o0s

tratamentos.

A planta indicadora utilizada foi o azevém (Lolium perene). Pois
esta espécie apresenta um crescimento rapido. Uma massa de 0,28 g de
sementes foi adicionada, em cada pote plastico, e ap6s a emergéncia das

plantas, foi realizado o desbaste mantendo-se quatro plantas por pote.

A fim de se determinar a quantidade adequada de **N-ureia a ser
adicionada ao solo e nos compostos estabilizados (SFC e FC9) de modo a
ser detectavel instrumentalmente pelo equipamento, foi realizado um teste
piloto de incubacdo em pequena escala durante um periodo de 30 dias.
Para esse teste foram utilizados potes plasticos de 300 mL, contendo 112 g
de solo. Foram testados trés tratamentos: SFC +°N-ureia; FC9+*°N-ureia;
>N-ureia+solo e um tratamento controle (solo). Posterior a esse
procedimento realizou-se a semeadura do azevém (Lolium perene). A
quantidade de '°N-ureia empregada nesse estudo foi calculada com base
no estudo realizado por De la Rosa e Knicker (2011). Mediante os
resultados obtidos com a incubacéo piloto determinou-se a concentragao de

1>N-ureia a ser empregada no experimento.
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Para o experimento de incubagdo com fertilizante mineral a dose
de N aplicada via ureia foi de 150 kg ha™ de N e para P e K a dose aplicada
foi de 120 kg ha™ de P,Os e 60 kg ha de K,0, tendo como fontes o super
fosfato triplo (SFT; 46% de P,0s) e o cloreto de potassio (KCl; 60% de
K20), seguindo a recomendacédo para a cultura do azevém (Lolium perene)
(CFQS RS/SC, 2004). A ureia foi aplicada somente na semeadura. Os
compostos estabilizados foram incorporados ao solo em dose Unica de 500
kg N ha™ estabelecida com base no teor de N total dos dois compostos
(SFC e FC9) assumindo-se um indice de mineralizacdo de N de 35%
(Cordovil et al., 2012).

Ao longo da incubacéo foram realizadas amostragens de solo ao
0, 14, 42 e 60 dias. As amostras de solo coletadas foram separadas em
duas partes: uma parte foi seca ao ar (TFSA), peneirada e moida e outra
parte congelada & 4°C para posterior andlise do N—mineral. A biomassa das
plantas de azevém foi coletada ao final do periodo de incubacéo (60 dias) e
o material coletado foi seco em estufa de ar forcado a 65°C até peso
constante, sendo pesadas e maceradas em gral de agata.

2.3. Analises quimicas e fisicas

2.3.1. Determinacdo de C e N e concentracdo de **N no solo

Os teores de C e N nas amostras de solo (controle) e dos
tratamentos NSFC, ®NFC9 e ™NPK foram determinados por combustdo
seca em analisador elementar (Flash EA1112, Thermo Electron

Corporation- limite de detecgéo = 0.01%).

A determinacdo da abundancia de atomos de °N em excesso
nas amostras de solo natural, nos compostos SFC e FC9 e fertilizante
mineral e dos tratamentos *NSFC; FC, ""NPK e controle foi realizada
em analisador elementar acoplado a espectrometro de massas de razdes
isotépicas (Delta V Advantage) acoplado a um analisador elementar para
IRMS (Flash EA 2000 - Thermo Fisher Scientific) aos 0,14, 42 e 60 dias.
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A correcdo dos valores da abundancia de atomos de °N em
excesso foi obtida pela diferenca entre a abundancia isotdpica (%
atomos™N) encontrada nas amostras e a abundancia natural de°N
(0,3663 % de atomos) (Chaves et al., 2008). Com os resultados de
abundancia isotépica de N (% em atomos de '°N) e dos teores de N das
amostras de solo, calculou-se o teor de N residual do solo proveniente do
fertilizante (Gava et al., 2010).

2.3.2. Distribuic&o do teor de N- total e teor de N nas plantas de

azevém

As plantas de azevém foram coletadas aos 60 dias e fracionadas
em parte aérea e raiz. As raizes foram lavadas com agua para remocao das
particulas de solo, e secas com papel. Posterior a esta etapa, raizes e parte
aérea foram pesadas e secas em estufa de ar forcado (65°C) até peso
constante e novamente pesadas. A biomassa seca foi manualmente
macerada em gral de &gata e peneirada em malha de 0,150 mm. As
amostras secas da parte aérea e raiz das plantas foram analisadas quanto
a concentracdo de C e N total em analisador elementar (Flash EA1112,
Thermo Electron Corporation- limite de deteccdo = 0.01%). A abundancia
de atomos de *°N na parte aérea e de raiz dos tratamentos e do controle
foram estimadas em analisador elementar acoplado a espectrébmetro de
massas de razdes isotopicas (Delta V Advantage) acoplado a um analisador
elementar para IRMS (Flash EA 2000 - Thermo Fisher Scientific).

2.3.3. Distribuicdo >N no solo e biomassa

Com os resultados obtidos de N-total e da abundancia de
isotopico de '°N das amostras da biomassa vegetal foi calculada a
concentracédo de &tomos de '°N nas amostras de planta da parte aérea e
raiz aos 60 dias e estimada a quantidade de N proveniente de cada
fertilizante marcado com N em cada fracdo da planta, utilizando-se a
seguinte sequencia de calculos, baseado nos estudos de Gava et al. (2006;
2010) e Chaves et al. (2008).
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a) N total ou acumulado (NT) (mg pote™)
NT(mg) = NxMS (1)

onde: NT = nitrogénio total da amostra plantas em mg/pote; N= teor de

nitrogénio em g kg™* e MS= matéria seca das plantas de azevém.

b) Porcentagem de &tomos de *°N em excesso na planta ou solo

Atomos de "°N em excesso na amostra(%)= % de °N na amostra- 0,3363%

sendo: % de '°N na amostra= a abundancia isotépica (% atomos °N)
determinada nas amostras de biomassa vegetal ou solo e 0,3663% € a

abundancia natural de °N.

c) Porcentagem do N derivado do fertilizante nas plantas de azevém ou no

solo

% de atomos de "®N em excesso na amostra 100
% de atomos de "N em excesso no fertilizante

N derivado do fertilizante (%)=

d) Quantidade de N derivado do fertilizante em mg de N por pote nas

plantas ou solo;

% de atomos de >N em excesso na amostra
% de atomos de "®N em excesso no fertilizante

N derivado do fertilizante (mg pote™1)=

e) N derivado do solo recuperado pelas plantas de azevém;

N derivado do solo (% )= 100 - N derivado do fertilizante

2.3.4. Concentracdo de N- mineral no solo

A determinacio da concentracdo de N—mineral (N-NH4" e N-NO3)
nos tratamentos foi realizada pela metodologia descrita por Tedesco et al.
(1995). As coletas foram realizadas aos 0, 14, 42 e 60 dias da incubagéo.
As amostras (5g) foram submetidas & extracdo com 80 mL de KCI 1 mol L™,
sob agitagcdo durante 30 min. Posterior a extragdo as amostras foram

fitradas e uma aliquota de 20 mL foi retirada para a determinacdo da
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concentracdo do amonio (N-NH;") ap6s a adicdo de 6xido de magnésio
(MgO), e de nitrato (N-NOg3’), posterior a adicdo de liga de Devarda
(Tedesco et al., 1995). As respectivas concentracdes foram determinadas

em destilador de arraste de vapor semi-micro Kjeldhal.

2.3.5. Determinacao da distribuicdo das fragcdes humicas

As substancias himicas (SH) das amostras de *"SFC; **NFC9,
1NNPK e controle foram fracionados segundo Swift (1996) e quantificadas
conforme Dick et al. (1998). Em 1 g de solo foram adicionados 30 mL de
solucdo de HCI 0,1 mol L' e procedeu-se a agitacdo por 2h. Apds
centrifugacdo (1529 g, 10 mim), o sobrenadante foi separado, o
procedimento foi repetido mais duas vezes e o volume total do extrato,
medido. Ao residuo resultante da extracao acida, adicionaram-se 30 mL de
NaOH 0,5 mol L™ e procedeu-se & agitacéo por 3 horas. Apds centrifugacéo
(1529 g, 10min), o extrato alcalino contendo as SH foi separado. O
procedimento foi repetido até o extrato ficar incolor, totalizando cinco
extragdes. O volume final do extrato alcalino foi medido e uma aliquota (10
mL) foi separada para anélise de C.

A solucdo alcalina foi acidificada a pH 2,0 com HCI 4,0 mol L™,
deixada em repouso por 24h, e apés, centrifugada (1529 g, 10min), para
separacao de AF-sobrenadante e AH-precipitado. O volume final do extrato
da fracdo AF foi medido. Os teores de C no extrato acido (Cyc)), no extrato
de SH (Csn) e no extrato de AF (Car) foram quantificados, determinando-se
a absorbancia em 580 nm (Shimadzu UV-160 A) apés oxidacdo do C com
dicromato de K em meio acido a 60°C durante 4h. O teor de C no solo
referente aos AH (Can) foi calculado pela diferenca Cay = Csy - Car. O teor
de C presente na forma de HU (Cuy) foi obtido por: Chy = C — (Csn + Chcl),
onde C é o teor de carbono total no solo. A partir dos resultados foi

calculada a razdo AH/AF.
2.3.6. Desmineralizagdo das amostras com solucao de HF 10% (v/v)

As amostras de solo (*NPK e controle) e das misturas com

composto organico (**NSFC; * FC9) foram desmineralizadas com solucéo
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de acido fluoridrico (HF) 10% (v/v) (Gongalves et al., 2003), com o objetivo
de concentrar a matéria organica do solo (MOS). Amostras de 5 g de solo
foram colocadas em tubos de centrifuga e agitadas mecanicamente por 2
horas com solucdo de HF 10% (v/v). A suspencdo foi centrifugada (5
minutos - 1529 g) e o0 sobrenadante descartado. O procedimento foi
repetido cinco vezes. Ao final do procedimento, o residuo sélido contendo a
MOS concentrada foi lavado trés vezes com agua destilada secado em

estufa a 50 °C e moido em gral de agata.

2.3.7. Ressonancia Magnética Nuclear de *C e N no estado sélido

(*3*C RMN e N RMN PC/AMS)

Os espectros de RMN *3C no estado sélido das amostras de SFC
e FC9 e de solo desmineralizadas, foram obtidos em espectrometro a
Bruker Avance Ill HD 400 MHz, operando a 100.63 MHz e usando rotor de
zirconio de 7 mm OD com tampas Kel-F (13.5 kHz). As medidas foram
realizadas com tempo de contato de 1 ms, largura do pulso de 1H de 90° de
2,5 ys e intervalo entre pulsos de 300 a 500 ms. Dependendo do teor de C
nas amostras, 3.353 a 10.198 scans foram acumulados, sendo empregada

uma largura de linha de 50 a 100 Hz.

Os deslocamentos quimicos foram reportados em relacdo ao
tetrametil-silano (0 ppm), o qual foi ajustado com glicina (C carboxila =
176,04 ppm), e as respectivas atribuicdes das regides do espectro de *°C
foram determinadas segundo Knicker e Ludeman (1995): 0-45 ppm, C-alquil;
45-110, C O-Alquil; 110-160 ppm, C-aromatico; 160-220, C-carboxil. A
intensidade relativa (%) do sinal de cada grupo funcional foi obtida por
integracdo da respectiva regido espectral, por meio do software do aparelho
MestreNova 12.0.

Com base nessa proporcao foi calculado o indice C-alquil (0-45
ppm)/ C-O-alquil (45-110 ppm) (Baldock et al., 1997), que permite inferir
sobre o grau de decomposicdo da MOS. Também foi calculado o indice C-
alquil (0-45 ppm)/C-carboxil (160-220 ppm), que permite inferir sobre o

tamanho das cadeias alifaticas na MOS (Knicker et al., 2000).



71

Os espectros de RMN de **N no estado sélido foram obtidos em
espectrometro Bruker Avance Ill HD 400 MHz (40,56 MHz) usando rotor de
zirconio de 7 mm OD com tampas Kel-F(6 kHz). As medidas foram
realizadas com tempo de contato de 0,7 ms, largura do pulso de 1H de 90°
de 3,5 ps e intervalo entre pulsos de 100 a 200 ms. Os deslocamentos
quimicos foram reportados em relacdo ao nitrometano (= 0 ppm), o qual
foram ajustado & glicina marcada com °N (-346,7 ppm) (De la Rosa e
Knicker., 2011). O fator de conversdo em relacéo a escala de NHj3 liquida é
de +380 ppm. As diferentes regides dos espectros foram atribuidas: N-pirrol
(-150 a -248 ppm), N-amida (-248 a —285 ppm) e N-amino (-320 a -350).

2.4. Tratamentos dos Dados

Os dados obtidos foram submetidos a analise de variancia e as

médias dos tratamentos foram comparadas pelo teste LSD ao nivel de 5%.

3. Resultados e Discussao

3.1. Distribuicdo de matéria seca e de nitrogénio nas plantas de

azevém (Lolium perene)

A producdo de matéria seca (MS) ao final do periodo de
incubacdo das plantas de azevém variou de 0,102 g pote™ a 0,544 g pote™
para a parte aérea e de 0,100 g pote'1 a 0,340 g pote'1 para a fracao raiz
(Tabela 4). A producdo de MS de parte aérea e raiz para o tratamento
>NEC9O superou (ao nivel de 5%) os demais tratamentos. Possivelmente, a
maior disponibilidade de N para as plantas favoreceu o maior incremento de
MS (Duete et al., 2008; Agegnehu et al., 2016). Agegnehu et al. (2015a),
verificaram valores de MS de raiz maiores (3,6 g pote™) quando da
aplicacdo de mistura de composto organico e BC em solo, comparado ao
fertilizante mineral (2,9 g pote™) no cultivo de plantas de milho, em casa de
vegetacdo. Também, Kammann et al. (2015), observaram que a aplicacdo
de composto organico com biochar proporcionou o maior crescimento de
biomassa das plantas de Chenopodium quinoa em comparacao a aplicacao

de BC isoladamente e ao controle em experimento realizado em casa de
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vegetacdo. A combinacédo de biochar e composto orgéanico aplicados ao solo
também promoveu o aumento de MS de plantas de milho nos estudos de
Mensah et al. (2018) e Wijitkosum e Sriburi (2018). Em outro estudo Schulz e
Glaser (2012) obtiveram aumento na producéo de biomassa em aveia (Avena
sativa L.) a partir da aplicacdo da combinacdo de biochar com composto
organico, comparada a producdo com a adicao de composto puro.

E provavel que o maior incremente de MS em **NFC9 tenha sido
em resposta a disponibilidade de N nesse tratamento, favorecendo o
desenvolvimento do sistema radicular e subsequentemente, um
aproveitamento mais eficiente do N via absorcdo pelas plantas, e assim,
impactando na producdo de MS. Esse fato pode ser confirmado pela maior
recuperacdo de *°N derivado do fertilizante em * FC9, que sera discutido
posteriormente (Tabela 5). Também, Liu et al. (2017) atribuiu o crescimento
de plantas de azevém a absorcdo do N oriundo do BC presente no solo.
Outro estudo (Huang et al., 2014), mostraram que a aplicacdo de BC ao
solo, resultou em um aumento de 23-27% na absorgéo de N via fertilizante
em plantas de arroz. Provavelmente o N adsorvido nos grupos funcionais
acidos e/ou retido nos porosdo BC tenha sido liberado para o solo, e assim, se
tornando disponivel para a absor¢do pelas plantas (Yang et al., 2017).
Portanto, é possivel inferir que a mineralizacdo da MO ocorreu em tempo habil
para o fornecimento desse nutriente para as plantas. Segundo Schulz e Glaser,
(2012) a presenca de material carbonoso (e.g. BC) em composto organico
intensifica a mineralizacdo da MO, o que leva ao aumento do fornecimento de
N para as plantas. Hua et al., (2012) observaram que a aplicacédo de composto
de lodo de esgoto juntamente com carvdo de bambu ao solo aumentaram em
20 a 27% o rendimentos da biomassa das plantas de azevém em comparacao
a solo tratado apenas com composto sem carvao. Além disso, a presenca de
carvao de bambu levou a lenta liberacdo do N contido no lodo compostado e
manteve 0s niveis desse nutriente durante todo o estagio de crescimento das

plantas.

A producdo de MS da parte aérea e raiz no tratamento **SFC
nao diferiram do controle e fertilizante mineral (Tabela 4). Em outro estudo
de incubacdo (30 dias) (Coelho et al.,, 2018) a aplicacdo de composto

organico produzido a partir de residuos de cana de aguUcar e de fertilizante
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mineral ao solo levaram a respostas semelhantes das plantas de milho com
relacdo a MS de parte area, com valores de 0,64 g planta™ e 0,51 g planta™
respectivamente, o que também foi observado para a MS de raiz. Apesar
dos valores calculados para a MS da parte aérea e raiz do tratamento
1NSEC ndo diferirem dos demais, percebe-se uma tendéncia diferenciada
das mesmas, em relacdo ao tipo de adubacéo.

Tabela 4. Producdo de matéria seca (MS), distribuicdo da massa seca nas
fracbes (DMST), teor de N e N-acumulado e relacdo C/N na parte
aérea e raiz das plantas de azevém nos tratamentos: controle (sem
aplicacdo de fertilizante) com aplicagcdo de fertilizante mineral
(**NPK) e com adicéo de composto organico (**SFC) e composto
organico com presenca de FC (*®"FC9).

Tratamentos MS DMST Teorde N N-acumulado Rela¢édo C/N
Parte aérea
g pote™ % % mg pote™
Controle 0,102b" 43,9 3,1b 3,61b 1lla
NPK 0,136b 45,2 4.6a 4,01b 7b
15sFC 0,191b 65,5 2,4b 5,27b 12a
*Fco 0,544a 61,5 4,5a 25,56a 7b
CV (%) 14,3 15,3 21,8 17,7
Raiz

Controle 0,131b 56,1 1,1b 1,52b 16a
NPK 0,165b 54,7 1,9b 1,65b 12ab
15sFC 0,100b 34,4 4,4a 5,70a 7c
*Fco 0,340a 38,4 2,0b 5,65a 11b
CV (%) 16,9 18,9 33,6 19,1

* Médias seguidas pelas mesmas letras nao diferem entre si pelo teste de LSD ao nivel de 5%.

O controle e o tratamento *“NPK apresentaram 0 mesmo
comportamento: com menor producdo de MS da parte aérea, e maior
producdo de MS na fracdo raiz em relacdo ao ™NSFC (Tabela 4).
Possivelmente, a baixa disponibilidade de N no solo do controle e de
1NNPK tenha estimulado o crescimento do sistema radicular em busca do
nutriente. No caso do tratamento *NPK a maior disponibilidade de N levou
a imobilizacdo do N disponivel pela microbiota do solo (Bayer e Fontoura,
2006), induzindo o crescimento radicular. Por outro lado, perdas de N via

volatilizacdo de NH3; também podem ter contribuido para essa baixa
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disponibilidade de N (o que ndo foi mensurado neste trabalho). Em outro
estudo, (Schulz e Glaser, 2012) a aplicacéo de fertilizante mineral produziu a
menor biomassa vegetal de plantas de aveia (0,14 Mg ha™) em comparacéo
ao controle (0,19 Mg ha') e a aplicacédo de composto organico com e sem
BC (média 0,40 Mg ha™).

Para o controle e para o tratamento *“NPK aproximadamente
55% do total da MS foi correspondente a fracao raiz, e 45% do total do peso
de massa foi oriunda da parte aérea. Comportamento inverso foi verificado
para os tratamentos “FC9 e ™NSFC que apresentaram uma maior
propor¢cdo de MS da parte aérea (DMST= 63%) em comparacdo a MS da
raiz (DMST= 36%) do total do peso de MS da planta inteira (Tabela 4).

O teor de N na parte aérea das plantas de azevém, no
tratamento NFC9 foi maior que do controle e do tratamento *NSFC
(Tabela 4), no entanto, foi semelhante ao tratamento *"NPK (Tabela 4).
Porém, esse comportamento ndo se reflete para a MS da raiz, onde o teor
de N para ™“FC9 foi significativamente menor quando comparado ao

tratamento com aplicacdo de **"SFC.

O N-acumulado na parte aérea em >NFC9 foi quatro vezes maior
em relacdo aos outros tratamentos (Tabela 4), devido a sua maior MS. Na
fracdo raiz o N-acumulado foi menor em relagdo ao contetdo de acumulado
na parte aérea das plantas de azevém (Tabela 4). Contudo, o teor de N-
acumulado foi superior (em media trés vezes maior) quando comparado ao
tratamento ®™NPK e controle. Este fato indica que o N contido em ™FC9
foi liberado para as plantas de azevém. Por outro lado, a menor relagcao C/
N (Tabela 4), associada a grande presenca de compostos sollveis, pode ter
favorecido a maior e a mais rapida decomposicao/mineralizacdo desse
nutriente pelos microrganismos quimiorganotroficos (Silva et al., 2008; Calvo et

al., 2010), estimulando a maior absorcdo do N pelas plantas de azevém.

No tratamento **SFC, o teor de N da parte aérea foi menor em
relacdo ao >"FC9 e ™NPK, porém nao diferiu do controle. Ja para a fracéo
raiz, o teor de N foi superior a todos os tratamentos (Tabela 4). Estes
resultados indicam que possivelmente o N absorvido tenha ficado retido nas

raizes devido ao fato de o produto da decomposicdo do N dessa fonte ser
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absorvido e metabolizado pelas raizes antes de ser mineralizado para NOj'.
(Scivittaro et al., 2000; Martins et al., 2014).

Para o fertilizante *"NPK o teor de N na massa seca da parte
aérea foi maior que o observado para o controle e para **SFC, porém, ndo
diferindo do tratamento *“FC9. O N-acumulado na parte aérea para este
tratamento foi semelhante ao observado para o controle e **SFC, e, menor
gue no tratamento 15NEC9. Portanto, a menor MS nesse tratamento, levou a
um menor N-acumulado por pote comparado ao **FC9. J4 para o teor de N
na fracdo raiz, o tratamento "NPK n&o diferiu em relacdo aos demais,
exeto em relagdo ao NSFC. O N-acumulado na MS da fracdo raiz em
1NNPK n&o superou os tratamentos com aplicacdo de NFC9 e °SFC (ao

nivel de 5%), contudo né&o diferiu do controle.

3.2. Recuperacdo do °N de diferentes fontes de nitrogénio na parte

aérea e raiz das plantas de azevém

Os resultados de N derivados dos fertilizantes das fontes de
ureia e dos compostos *NSFC e '*MFC9 nas plantas de azevém estdo

apresentados na Tabela 5.

Na parte aérea das plantas de azevém, a maior quantidade de N
derivado dos fertilizantes, foi encontrada no tratamento **FC9, comparado
aos dos demais tratamentos, que foram semelhantes entre si (Tabela 5).
Para este tratamento, o N derivado do fertilizante foi de 20,62 mg pote™,
representando cerca de 80% do total do N-acumulado na parte aérea das

plantas de azevém.

A proporcédo de N derivado dos fertilizantes decresceu na ordem
1NEC9 > NSEC > NNPK (Tabela 5). Para a fracdo de MS de raiz, a
recuperacdo do N oriundo dos fertilizantes varia na ordem de **FC9 >
1NSEC > *NNPK. No estudo de Steiner et al. (2007), a recuperacdo de N-
total na biomassa e em graos de plantas de sorgo foi maior (17,4%) quando
da aplicacdo conjunta de composto organico e carvdo em comparacao a

aplicacéo de fertilizante mineral (10,9%) ao solo, em experimento a campo.
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Tabela 5. Atomos de N em excesso, N derivado do fertilizante e N derivado
do solo na parte aérea e raiz das plantas de azevém nos
tratamentos: controle (sem aplicacédo de fertilizante) com aplicagéo
de fertilizante mineral (**NPK) e solo com adicdo de composto
organico (**NSFC); solo com adicdo de composto organico com
presenca de FC (*NFC9).

Atomos ®°N N derivado do fertilizante N derivado do solo

Tratamentos
% excesso % mg pote™ % mg pote™

Parte aérea

Controle 0.375 d* **4 3d 3,37b 95,6a 0,28c

BNNPK 1.251c 55,9¢ 2,98b 44,0b 1,04bc

NSFC 3.311b 72,9b 2,97b 27,0c 2,30b

*NECo9 3.490 a 80,7a 20,62a 19,2d 4,94a

CV (%) 3,1 4,2 19,4 13,7 32,5
Raiz

Controle 0,376d 11,2d 0,77cd 88,7a 0,11c

NNPK 1,060c 47,2¢c 1,41bc 52,7b 0,87b

BNSFC 3,493a 76,9a 4,36a 23,0d 1,34a

NEC9 2,756b 63,7b 5,50a 36,2¢ 2,15a

CV (%) 8,4 10,4 55,9 10,3 23,5

* Médias seguidas pelas mesmas letras ndo diferem entre si pelo teste de LSD ao nivel de 5%.
** N do solo, sem aplicacéo de fertilizante.

Em relacdo ao N derivado do solo, tanto para a MS da parte
aérea como para raiz os valores foram inferiores aos observados para a
recuperacdo de N do fertilizante (Tabela 5). Infere-se, portanto, que a
principal fonte de N, para as plantas de azevém, nos tratamentos com
composto, foi o N-derivado do composto humificado  Esse resultado indica
gue nos tratamentos com composto o N é disponibilizado de forma mais
eficiente, ou seja, a um sincronismo entre a liberacdo do N e a absorcao

pelas plantas de azevém, ao longo do tempo.

No tratamento *SFC, a recuperacdo de *°N derivado das fontes
de N na parte aérea das plantas de azevém foi inferior ao do tratamento
1NEC9 (Tabela 5). Para a fracdo MS da raiz, a recuperacdo do *°N derivado

do fertilizante em **SFC foi maior comparado ao controle e *°>NPK, porém
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ndo diferiu de *>FC9. J& a porcentagem de N derivado do solo e **SFC foi
de 27% para a MS da PA e de 23% para a fracdo raiz. O mesmo
comportamento é observado para o N derivado do solo em mg pote™,com
uma menor recuperacdo de *°N do solo comparado ao N derivado dos
fertilizantes (% e mg pote™), indicando que a principal fonte de N foi oriunda
da mineralizacdo do "N proveniente do composto organico (Brunetto et
al., 2014).

A recuperacdo do N derivado do fertilizante na MS da parte
aérea para o tratamento *™NPK e controle foi comparavel ao recuperado
em °NSFC, apresentando em média uma recuperacdo de N de 3,10 mg
pote! o que representa cerca de 74% e 85% respectivamente do total de N-
acumulado na parte aérea. A recuperacdo de *°>N derivado do fertilizante na
MS da raiz, de **NPK e controle, foram inferiores aos dos tratamentos
NSEC e ™MFC9, ou seja, ha uma baixa recuperacdo de N derivado do

fertilizante mineral pelas plantas de azevém na fracéao raiz.

No tratamento "NPK, a fracdo recuperada de °N derivado do
solo (%) para a MS da parte aérea (44%) e raiz (52,7%) foi maior do que a
porcentagem de N derivado do solo dos tratamentos *SFC (27% e 23%,
respectivamente) e ™ FC9 (19,2% e 36,2%, respectivamente) (Tabela 5).
Uma explicacdo para esse resultado possa estar relacionada a calagem
realizada anterior a incubacédo, fato este que pode ter potencializado a
liberacdo do N do solo via mineralizacdo dos nutrientes da MOS pela
populacdo microbiana heterotréfica (Schirmann et al., 2013). Por outro lado, a
rapida liberacdo do N via fertilizante (ureia) pode ter contribuido para diminuir o
sincronismo entre a liberacdo e a sua absorcdo pelas plantas e assim,
ocasionando o menor aproveitamento do N e potencializando sua perda para o

sistema (Brunetto et al., 2009; Lorensini et al., 2014).

Comparando-se a porcentagem de '°N derivado do fertilizante e
do solo (Tabela 5), percebe- se que neste, o N absorvido pelas plantas de
azevém é provavelmente disponibilizado de duas fontes: a do fertilizante
1NNPK e do N nativo presente no solo. Esse comportamento atribuiu-se em
parte, ao efeito “pool substitution”, ou seja, o N aplicado via fertilizante

mineral estaria sendo utilizado pela biomassa microbiana imobilizando-o, e
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assim, acentuado a mineralizacdo do N contido no solo, e, portanto,
ocorrendo a sua absorcédo pelas plantas (Jenkinson, et al., 1985; Silva et
al., 2006). Duete et al. (2009) aplicando ureia ao solo em plantas de milho
observaram que a maior parte do N acumulado nos grdos de milho eram
oriundos do solo e nao do fertilizante (ureia), indicando que grande parte do
N do fertilizante permaneceu no solo. Os autores também atribuiram esse
resultado ao efeito de “pool substitution”, ou seja, 0 N mineral aplicado ocupa o
lugar do N mineral nativo do solo, permitindo que uma maior quantidade deste

esteja propicia & absorcéo pelas plantas.

3.3. Distribuicdo de C e N no solo

O teor de C do solo para os tratamentos analisados variou de
8,54 g kg™ a 14,47 g kg™ ndo diferindo entre os mesmos aos 14 e 42 dias
da incubacdo das plantas de azevém (Tabela 6). No entanto, o teor de C
inicial (zero dia) para os tratamentos *NSFC e " FC9 foram maiores (em
média 13 g kg™) diferindo do controle e de ™"NPK (em média 9 g kg™)
(Tabela 6). Considerando que foi adicionado mais C via *"SFC e **"FC9,
esse comportamento era esperado. O teor de C dos tratamentos com
aplicacdo de " FC9 e ™ SFC néo diferiram entre si ao final do periodo de
incubacdo das plantas de azevém (60 dias). No entanto, a aplicacdo de
15NEC9 proporcionou aumento no teor de C (13 g kg™*) quando comparado
ao ®"NPK (9 g kg™).

Interessante, observar que em nosso estudo a aplicacdo do
composto *>NFC9 também proporcionou maior producdo de MS das plantas
de azevém, semelhante ao observado por Schulz et al. (2013). Neste
estudo a aplicacdo de composto com biochar ao solo favoreceu o
incremento de carbono organico total (COT) no solo refletindo no maior
crescimento de biomassa de plantas de aveia. De acordo com o0s autores, 0
crescimento da biomassa microbiana devido ao aumento de COT no solo,
imobilizaria momentaneamente os nutrientes disponiveis para as plantas.
Posteriormente, 0s nutrientes seriam liberados via mineralizagdo do

composto e declinio da microbiota, e, assim, estimulando o crescimento das
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plantas (Schulz et al., 2012). O que também poderia ter contribuido para os

Nnossos resultados.

O teor de N no solo e nos tratamentos analisados variou de 0,63
a 1,02 g kg™ e ndo diferiu entre os mesmos, nos tempos de 14, 42 e 60 ao
longo do periodo de incubacdo (Tabela 6) e em relacdo ao controle.
Inicialmente, logo apds a aplicacdo dos compostos organicos o teor de N foi
maior em **NSFC e **NFC9 ao solo (zero dia), diferindo do controle e **NPK
(Tabela 6). O teor de N no solo nédo foi afetado pelo tipo de fertilizante
adicionado. A relacdo C/N do solo ao longo do periodo de incubacédo das

plantas de azevém variou de 11 a 16 para os tratamentos avaliados.

O teor de N no solo e nos tratamentos analisados variou de 0,63
a 1,02 g kg e ndo diferiu entre os mesmos, nos tempos de 14, 42 e 60 ao
longo do periodo de incubacdo (Tabela 6) e em relacdo ao controle.
Inicialmente, logo apds a aplicacdo dos compostos organicos o teor de N foi
maior em *NSFC e **FC9 ao solo (zero dia), diferindo do controle e *>NPK
(Tabela 6). O teor de N no solo nao foi afetado pelo tipo de fertilizante
adicionado. A relacdo C/N do solo ao longo do periodo de incubacéo das

plantas de azevém variou de 11 a 16 para os tratamentos avaliados.

O teor de N do solo derivado do fertilizante (em % e mg pote™)
variou de 2 a 37% e de 0,016 a 0,255 mg dos zero dias até o final do
periodo (60 dias) de incubacédo das plantas de azevém (Tabela 6). A maior
porcentagem de N derivado do fertilizante remanescente no solo, foi
observado para ™ FC9 dos 0 aos 42 dias comparado aos demais
tratamentos (Tabela 6). Comportamento semelhante foi observado com a
adicdo de *™BC ao solo, em plantas de milho (Liu et al., 2017), com relatos
de aumento da retencédo do N no solo. Ao longo do tempo a contribuicdo de
N derivado do fertilizante diminui de 37% a 13% (60 dias de incubacéo).
Igualmente é verificado para a quantidade de N retido do solo derivado do

fertilizante em mg pote™.

Os resultados de N para *™FC9 mostram que uma parte do N-
derivado do fertilizante foi liberada para o solo ao longo dos 60 dias de

incubacdo e uma pequena parte permaneceu retida no solo, possivelmente
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Tabela 6. Teor de carbono (C) e nitrogénio (N) do solo e relagcdo C/N e N
derivado do fertilizante remanescente no solo (% e mg ) nos
tratamentos: controle (sem aplicagcdo de fertilizantes), solo com
aplicacdo de fertilizante mineral (**NPK), solo com adicdo de
composto organico (*NSFC) e solo com adicdo de composto
organico com presenca de FC (*"FC9).

N derivado do N derivado do

Tratamento Tempo C N CIN fertilizante fertilizante
(dias) g kg t g kg N % mg
Controle 9,57b 0,63b* 15a **0,3d 0,376b
BNNPK 0 9,47b 0,68b 13a 2c 0,016d
BNsEC 12,8a 0,94a 13a 24b 0,237¢c
Neco 14,47a 1,02a 14a 37a 0,433a
CV (%) 7,0 5,7 7.8 9,5 9,1
BNNPK 9,88a 0,89a 1l1a 5b 0,041b
BNsEC 14 10,84a 0,92a 11a 10b 0,102b
NECo 11,61a 0,87a 13a 34a 0,255a
CV (%) 18,2 14,6 10,1 26,2 22,9
BNNPK 9,86a 0,77a 12a 2c 0,0175c¢
BNsSEC 42 10,95a 0,84a 13a 10b 0,0928b
NECg 11,33a 0,86a 13a 18a 0,1465a
CV (%) 9,6 6,1 4,7 23,6 21,5
BNNPK 9,54b 0,77a 12a 4b 0,033b
BNSEC 60 11,07ab  0,80a 13a 10a 0,086ab
1NECo 13,54a 0,83a 16a 13a 0,094a
CV (%) 12,9 14,7 19,6 27,4 39,2

Médias entre os tratamentos seguidos pela mesma letra ndo diferem entre si pelo teste de LSD
ao nivel de 5%.** N do solo, sem aplicacéo de fertilizante.

devido a imobilizacdo microbiana (Zheng et al., 2013) e também pelo efeito
proporcionado pela adsor¢cdo do N (van Zwieten et al., 2010b) pelos FC.
Com o tempo o N imobilizado pode ser remineralizado e disponibilizado de
forma continua para o solo (Araudjo et al., 2005; Kammann et al., 2015).

O N-derivado do fertilizante no tratamento **SFC é menor do
que em NFC9 até 42 dias, igualando o valor obtido para esse tratamento
aos 60 dias de incubacao (Tabela 6). Por outro lado, a porcentagem de N
retido no solo foi superior ao observado para o *"NPK ao final dos 60 dias.
A quantidade de N retido (% e mg pote ) no solo a partir da aplicacdo de

1NNPK foi menor do que em  FC9 durante todo periodo de incubacéo e
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semelhante ao observado para o tratamento °SFC exceto aos 14 dias
onde nao foram observadas diferencas (p<0,05).

3.4. Concentracédo de N- mineral no solo

Durante todo o periodo de incubacdo do solo (60 dias) a
concentracdo de N-NH4* no tratamento®NFC9 foi superior ao tratamento com
aplicacdo de fertilizante mineral (Figura 17a), A concentracdo de N-NH,"
neste tratamento atingie o seu maximo aos 14 dias, diferindo do controle e
do tratamento "NPK (Figura 17a). A partir desse periodo, a concentracao
de N-NH, decresce até os 42 dias apresentando valores semelhantes ao do
controle. Contudo aos 60 dias, a concentracdo de N-NH,;" é mais elevada em
relacdo aos demais tratamentos. Interessante observar que ao longo do
tempo este tratamento tende a manter os niveis de aménio mais elevados
no solo em comparacdo aos demais tratamentos e o que pode ser atribuido
a presenca dos FC no composto, o que conduziu a uma continua liberacéao

de amonio para o solo até o final dos 60 dias (Figura 17a).

Esse comportamento pode ser atribuido a capacidade dos FC em
adsorver o fon NH;" e posteriormente libera-lo para a solucido do solo
(Spokas et al., 2012, Taghizadeh-Toosi et al., 2012a). Esse fato favoreceu a
maior producdo de biomassa das plantas de azevém (Tabela 4). Assim, a
retencdo e posterior biodisponibilidade do N para o solo tem efeito positivo
tanto no ambito agronémico como ambiental, por levar a reducdo de
aplicacdo de fertilizantes nitrogenados, e, por minimizar as perdas dos
mesmos no sistema. Infere-se, portanto, que a continua liberacdo de N via
mineralizacdo do *™FC9 conduziu a maior producdo de MS de plantas de

azevém.

A concentracdo de N-NH," para o tratamento **SFC ao zero dia
foi menor comparado aos outros tratamentos (Figura 17a). Possivelmente a
maior parte do N contido neste composto encontrava-se ainda na forma
orgénica e, portanto, necessitando ser mineralizado pelos microrganismos
(Lourenco et al., 2013). Contudo a partir dos 14 dias e até os 42 dias essa
situac&o se reverte e a concentracdo de N-NH4" supera os valores observados

para 0s outros tratamentos e partir desse periodo sua concentracao
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diminuiu drasticamente atingindo valores semelhantes aos do controle e

1NNPK (aos 60 dias).
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Figura 17. Concentracdo de N-NH;" (a) e de N-NO3 (b) no solo durante o

periodo de incubacédo das plantas de azevém (Lolium perenne L.).
Médias seguidas pela mesma letra ndo diferem entre si pelo teste LSD ao nivel de
5%. Letras mailsculas comparam médias no mesmo tempo e mindsculas ao longo

do tempo em cada tratamento.
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Também Lourenco et al. (2013) observaram que apds 60 dias de cultivo
de feijao utilizando fertilizantes minerais e organicos, o teor de N-NH,;" foi
baixo, sugerindo que o mesmo foi absorvido pelas plantas e, ou, nitrificado. Ja
em ®NNPK a concentracdo de N-NH,* méaxima foi alcancada aos 14 dias
(Figura 17a), provavelmente devido a disponibilidade imediata do N nesse
tratamento. Posterior a esse periodo a concentragdo de N-NH;" tende a
diminuir até o final da incubacdo. Cabe ressaltar que todos os tratamentos
atingiram seu maximo aos 14 dias, porém, o que difere entre os
tratamentos, é que a diminuicdo da concentracdo de N-NH;" que apds esse
tempo, é mais acentuada para o controle e ™ NPK do que para os
tratamentos “FC9 e '"NSFC. A concentracdo de NH;" no solo para os
tratamentos™ NPK, ™SFC e controle tendem a diminuir ao longo do

tempo, exceto para o tratamento *>NFCO9.

As maiores concentraces de N-NOj3 foram observadas para 0s
tratamentos °"FC9 e ™SFC dos 14 aos 60 dias (Figura 17b). O aumento
da concentracdo de N-NOj™ a partir dos 14 dias de incubacao é atribuido ao
processo de nitrificacdo, fato este confirmado pela diminuicdo da

concentracdo de N-NH," neste periodo (Figura 17a).

Por outro lado, em NSFC a concentracdo de N-NOs tende a
diminuir dos 14 até os 42 dias, o que pode ser atribuido & absorcédo pelas
plantas. Em ™ FC9 nestes mesmos tempos os niveis de NO3 permanecem
constantes, porém dos 42 aos 60 dias tende a aumentar (Figura 17b). Isso
pode ser atribuido em parte & mineralizagdo do N-organico e pela presenca
dos FC, em funcéo da liberacéo lenta de N na forma de NH,", precursora de
NOj3z (Kammann et al., 2015).

No tratamento com aplicacdo de ®™NPK a concentracdo de N-
NOj; foi sempre menor (dos 14 aos 60 dias) em comparagcdo aos
tratamentos com aplicacdo de composto organico (*°FC9 e ™SFC), e
superior ao controle. Esse comportamento provavelmente se deve a
absorcao desta forma de N pelas plantas (Lourenco et al., 2013) e pelo

esgotamento da mesma no sistema.

3.5. Carbono total e Distribuicdo das frag6es humicas
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O teor de Cyg variou entre 1,55 a 3,3 (Figura 18) entre os
tratamentos e contribuiu com 13,8 a 28,1% do C do solo (Figura 19) ao longo
do tempo. Os compostos organicos sollveis nessa fracdo sdo em geral
considerados como oriundos da acdo microbiana e exsudacao de raizes (Potes
et al., 2010). O maior valor de Cpciem *NSFC aos 60 dias pode ser atribuido a
atividade microbiana comparativamente mais intensa nesse ambiente (Kalbitz
et al., 2000), resultante da adicdo deste composto. Neste tratamento, a
propor¢cdo (Cuc/C) atingiu valores em torno de 28%, ao término do
experimento, enquanto para os outros tratamentos essa proporgéo foi < 21 %
(Figura 19).

Os teores de Csy tendem a aumentar aos 42 dias e diminuem até os
60 dias (Figura 18). O teor de Csy para *>"FC9 e para *NSFC foi sempre mais
elevado em comparacdo ao tratamento ™ NPK e controle. E outro estudo
(Ludtke et al., 2016) também verificaram que a aplicacdo de composto organico
de DLS ao solo apés 52 dias levou ao incremento da fracdo Csy em relacdo ao
controle. Os autores atribuiram tais resultados as caracteristicas dos
compostos aplicados, que apresentaram maiores propor¢cdes de HA e FA do
gue a MO enddgena do solo. Aos 60 dias o teor de Csy em solo com aplicacéo
de ™ FC9 foi maior do que o verificado aos outros tratamentos. Esse
comportamento pode ser devido as caracteristicas do proprio composto
adicionado que apresentava um grau de humificacdo maior do que a
matéria enddgena do solo (Ludtke et al., 2016). Por outro lado, o aumento
dessa fracao ao final da incubacédo, pode estar condicionado ao conteudo
de AF e AH derivado dos FC, o que pode ter estimulado o crescimento e
propagacao de microrganismos conduzindo a formacao das SH (Zhao et al.,
2017; Juriga et al., 2018).

A fracdo HU nos tratamentos °NSFC e ™"NPK diminuiu até os 42
dias e a proporcdo Cyu/C para ®“NPK baixou de 35% para 17% (Figura 18 e
19). Ao final do periodo de incubac&o o teor de HU torna a aumentar (*°*"SFC e
’NNPK) ndo diferindo dos demais tratamentos. Comportamento inverso
ocorreu com ®NFC9, onde a fragdo HU tende a aumentar até os 42 dias o
gue se mantém até o término do experimento de incubacdo. E outro estudo,
(Zhao et al., 2017) também foi observado aumento da fragdo HU quando da

incorporagao de BC ao solo.
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Distribuico das fracdes humicas em diferentes tratamentos:
controle (sem aplicacdo de fertilizante), solo com aplicacdo de
fertilizante mineral (**NPK) e aplicacdo de composto organico ao
solo com e sem a presenca de finos de carvdo (*“FC9 e **N SFC

respectivamente).
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Neste estudo, a fragdo HU tende a diminuir até os 40 dias de
incubacdo e se mantem nesse nivel até o final do experimento, contudo foi
sempre maior que o controle. Também, Hua et al., (2015) observaram um
aumento de 20,5% e 22,6% no conteudo da fracdo HU quando da adicdo de
BC ao solo em relacdo ao controle apos 210 dias de incubacdo A proporgéo
Chu/C nos tratamentos *°NFC9, *NSFC e MNPK, aumenta aos 60 dias para

valores menores que o do controle, permanecendo em torno de 28 a 29%.

No tratamento *NSFC, a fracdo Car apresentou médias maiores
(4,01 g kg™) que a fracdo Can (1,5 g kg') aos 14 dias, e esse comportamento
se mantém até os 42 dias. Porém, a situacdo se inverte aos 60 dias para
NSEC, com incremento da fragdo Cay e decréscimo da fracédo Car (Figura 18)
ndo diferindo dos demais tratamentos. Comportamento inverso € observado
1NEC9 com predominio de AH (5,2 g kg™) em relacdo a AF (3,2 g kg™) neste
mesmo periodo (14 dias) e seguindo neste padrdo até o término do
experimento (60 dias). Esse comportamento se refletiu na relacdo AH/AF dos
tratamentos NSFC e '*NFC9. Assim, o tratamento *NSFC apresentou um
carater mais fualvico (AF>AH) aos 14 e 42 dias e um carater mais humico (AH
>AF) aos 60 dias. Ja o tratamento °FC9 manteve um carater mais himico
(AH >AF) ao longo dos 60 dias. Estes resultados sugerem que o composto
1NSFC apresentava menor grau de humificacéo do que o composto **NFC9
no momento da adicdo, e que essa caracteristica se transferiu a MOS.
Também, o aumento do teor de micelas humicas de maior tamanho (Cay) em
"NEC9 pode ser interpretado como uma maior estabilizacdo do material

humificado.

A distribuicdo nos compartimentos hdmicos seguiu 0 mesmo
comportamento: Cae/C variou de 36% a 18% em *SFC e de 27% a 18% para
1NEC9 e a proporcéo Can/C variou de 25% a 20% em NSFC e de 37 % a 40%
em NFC9 (Figura 19). A proporcdo de Cae/C e Can/C para o controle variou
de 35% a 27% e de Can/C (12% a 18%).

O tratamento *"NPK apresentou em média teor de Car semelhante
ao observado para o controle e *NFC9 (até os 42 dias), porém diferente de
NSEC, inversamente ao obervado aos 60 dias (Figura 18). Ao final dos 60

dias a proporcédo de Car/C (29%) é maior em relacdo aos tratamentos com
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composto (Figura 19) comportamento inverso ao observado para a proporgéo
Can/C. O teor de Can foi maior que o teor de Cuar para os tratamentos com
aplicacdo de composto organico: **SFC e ®NFC9 ao término do experimento
de incubacéo (60 dias) e o enriquecimento da fragcdo Cay se reflete na relacéo

AH/AF com valores maiores que 1 (Figura 18).
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Figura 19. Proporcdo dos compartimentos quimicos do carbono do solo em
diferentes tratamentos: controle (sem fertilizante), solo com
aplicacdo de fertilizante mineral (**"NPK) e aplicacdo de composto
organico ao solo com e sem a presenca de finos de carvdo (*"FC9
e "NSFC respectivamente).
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3.6. Composicdo quimica da MOS avaliada por RMN C e **N

CP/MAS

Os espectros de RMN '*C da MOS das amostras dos
tratamentos: controle, *SFC, ™ FC9 e ™NPK apresentaram o mesmo
padrédo (Figura 20). As regifes quimicas identificadas nos espectros e suas
respectivas atribuicées quimicas foram: 0-45 ppm, C-alquil; 45-110 ppm, C-
O-alquil; C-aromatico; 110-160 ppm, 160-220 ppm, C-carboxilico, (Tabela
7). Todos os espectros foram amplamente dominados pela regido quimica
C-O-alquil (53%), a qual representa material organico labil, derivado
principalmente de carboidratos da biomassa microbiana e de residuos
vegetais (Baldock et al., 1992; Knicker et al., 2013), seguido de grupos C-
alquil (25%- 28%) (Tabela 7, Figura 20).

controle

BNNPK

300 200 100 (¢] -100

Figura 20. Espectros de **C RMN PC/AMS das amostras dos tratamentos: solo
com adicdo de composto organico de DLS enriquecido com N-
ureia (*NSFC); solo com adicdo de composto organico com
presenca de FC enriquecido com **N-ureia (*"FC9) e solo com
aplicacdo de fertilizante NPK enriquecido com *N-ureia (*"NPK).

A maior intensidade relativa do grupo C-alquil (0-45 ppm) foi
observada para o tratamento " SFC (25%) (Tabela 7). Os tratamentos
BNECO (7%), PNNPK (8%) e ™NSFC (9%) apresentaram diferencas bem
sutis quando comparados em relacdo a contribuicdo do grupo C-carboxilico
(Tabela 7). A menor contribuicio em **MFC9 pode ser atribuida ao
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enriguecimento relativo da MOS em grupos C-aromaticos e C-alquil
(Knicker, 2007) a partir de FC (Figura 25, Capitulo V).

O indice C-alquil/ C-O-alquil informa sobre o grau de
decomposicdo da matéria organica, uma vez que o0s grupos C-O-alquil,
mais l4beis, sdo preferencialmente decompostos pelos microrganismos,
ocorrendo um enriquecimento concomitante de grupos alquil. No presente
estudo, o indice C-alquil/C-O-alquil variou de 0,47 a 0,53 (Tabela 7) e foi
menor no tratamento NSFC. Esse resultado possivelmente se deva &
propor¢cdo maior de carboidratos no composto SFC O indice C-alquil (0-
45ppm) /C-carboxilico (160-220 ppm) permite inferir sobre o tamanho da
cadeia alquila, uma vez que a funcionalizacdo da mesma acarreta uma
diminuicdo de sua extensdo. O tratamento SFC apresentou o menor
indice (2,8%) do que o observado para os demais tratamentos (em média
3,7%).

Em linhas gerais, a composi¢ao quimica da MOS dos tratamentos
nao diferiu entre os mesmos e esse resultado indica que o comportamento
observado na absorcdo de N e os minerais no solo ndo foram afetadas pela
qualidade da MOS.

Tabela 7. Distribuicdo das intensidades relativas (%) dos grupamentos de C
identificados por 3C RMN CP/MAS e indices C-alquil/C-carboxilico e
C-alquil/C-O-alquil dos tratamentos: controle, *™NPK adicionado ao
solo (*"NPK), e nos compostos organicos sem (**SFC) e com a
presenca de finos de carvdo (**"FC9).

ppm C-alquil C-O-alquil C-aroméatico C-carboxilico *Calg/C-O **Calg/COOH

045 45110  110-160 160-220
(%)

Controle 28,7 53,7 9,8 7,8 0,53 3,7
PNNPK 28,4 53,3 10,3 8 0,53 3,5
BNSEC 25,1 53,4 12,7 8,9 0,47 2,8
NECY 28 53,2 11,7 7.1 0,53 3,9

*[ndices: C alquil (0-45 ppm) /C O- alquil (45-110 ppm) (Baldock et al., 1997);** C- alquil
(0-45 ppm)/ C-carboxilico (160-220 ppm) (Knicker et al., 2000).
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Os espectros de RMN N dos tratamentos estudados: “NPK,
1NSEC e NFC9 apresentaram o mesmo padrédo (Figura 21). Entretanto, as
intensidades relativas dos diferentes grupos organicos identificados nos

espectros diferiram substancialmente (Tabela 8).

Todos os espectros foram amplamente dominados pela presenca
de sinais mais intensos na regido -240 a -285 ppm, indicando a
predominancia de grupos amida. O tratamento *NPK apresentou a maior
proporcdo (92%) enquanto que em **SFC o valor foi de 90%, porém em
15NEC9 essa proporcdo diminui para 77%, o que era esperado, visto que
esses grupos sdo afetados pelo fogo (Knicker, 2007). Em **"FC9 ocorrem
sinais mais intensos em torno de -145 a -240 ppm, devido a presenca de N
heterociclico, geralmente estruturas do tipo N-pirrol, formadas durante a
pirdlise do FC (Knicker, 2007).

controle

/!

0 -100 -200 -300 -400 -500

Figura 21. Espectros de >N RMN PC/MAS no estado sélido das amostras dos
tratamentos: solo com adi¢éo de composto organico (**NSFC): solo
com adicdo de composto organico com presenca de FC (**NFC9) e
solo com aplicacéo de fertilizante "NPK (*"NPK).
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Para os tratamentos "NPK e '™NSFC, a proporcdo de N-
heterociclico variou em torno de 3 a 4%. Nessas matrizes, a ocorréncia
desses grupos é provavelmente devido a queima (espontanea ou nao) que
tenham ocorrido na regido do solo coletado (Panquete et al., 2017). A
intensidade dos sinais na regido de -320 a -350 ppm corresponde a grupos
amino alifaticos (de aminoacidos ou acUcares), comum para materiais
humificados (Knicker e Skjemstad, 2000). Interessante observar, que a
proporcdo do grupo amino no tratamento > FC9 com presenca de FC foi
menor em comparacdo aos demais. Isso porque durante a pirélise essas

estruturas tendem a ser decompostas termicamente (Knicker, 2007).

Tabela 8. Distribuicdo das intensidades relativas (%) dos deslocamentos
quimicos das regides -145 a -350 ppm do espectro no estado soélido de
>N RMN PC/AMS das amostras dos tratamentos: no controle, em NPK
adicionado ao solo (**NPK), e nos compostos organicos sem (*>"SFC)
e com a presenca de finos de carvdo (**FC9) ao final dos 60 dias de

incubacéo.
N- pirrol N- amida N-amino
ppm -145 a -240 -240 a -285 -320 a -350
Tratamentos
controle *nd 82,95 6,40
BNNPK 3,55 92,43 4,02
BNSEC 3,15 90,47 6,38
PNECQ 20,91 77,39 1,70

*nd- estrutura ndo identificada no espectro

4. Conclusdes

Nosso estudo demonstrou que a aplicacdo de composto
organico na presenca de FC, favoreceu o crescimento das plantas de
azevém em 60 dias de incubacao, apresentando a maior producdo de MS da
parte aérea e raiz em relacdo a aplicacéo do fertilizante mineral (NPK).

O aproveitamento do N aplicado via *FC9 pelas plantas de
azevém sinalizam que o N foi disponibilizado, e que, o FC parece manter 0s

niveis de N necesséarios para as plantas por liberar esse elemento de
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maneira controlada. Assim tal material apresenta potencial a ser usado

como fertilizante de liberagéo lenta, quando misturado na compostagem.

No solo a aplicacdo de FC via composto organico, favoreceu
incremento de carbono e promoveu alteragcdes na distribuicdo das fragdes
hamicas da matéria organica, favorecendo a producdo de substancias

humicas (AF e AH) especialmente micelas humicas de maior tamanho (AH).

A composi¢cdo quimica da MOS, néo foi afetada relativamente
pela adicdo do composto e de FC. Resulta, portanto, que essa variavel ndo

afetou o comportamento diferenciado do N nos diferentes tratamentos.



CAPITULO V- Isotermas de adsorc&o e dessorcéo de sulfato de

amonio em finos de carvdo e em composto de DLS

1. Introducéo

O uso de dejetos de liquidos de suinos (DLS) na agricultura
aplicados ao solo como fertilizante nitrogenado é pratica comum no Brasil
(Gonzatto et al., 2016). No entanto, uma parte significativa de N é perdida via
lixiviagdo e volatilizagdo de NH3 para o sistema devido a aplicacdo direta dos
DLS ao solo, o que leva a diminuicdo do seu efeito como fertilizante (Zheng et
al., 2014) limitando a produtividade das culturas e aumentando o conteudo de
N-inorganico no ambiente (Fidel et al.,, 2018). Uma alternativa a aplicacdo
direta dos DLS ao solo € a compostagem. Porém, seu elevado conteudo
organico leva a geracdo de N,O devido 0s processos microbianos de
nitrificacdo e desnitrificacdo e a producdo desse gas esta associada as
transformacdes sofridas pelas diferentes formas de N presentes na massa de
compostagem (Jia et al., 2016). Uma estratégia adotada e que tem
proporcionado efeitos positivos em reduzir as perdas de N € a adicdo de
aditivos como o biochar na massa de compostagem devido seu potencial em

adsorver o N-inorganico (Agyarko-Mintah et al., 2017; Fidel et al., 2018).

O biochar (BC) € um material carbonaceo poroso, e sua producao
envolve a decomposicdo térmica de biomassa rica em carbono (C) sob
presenca limitante de oxigénio em temperaturas que variam entre 250°C a
700°C, comparaveis a producdo de carvao vegetal (Lehmann Joseph, 2009;
Yao et al., 2012). O interesse por este aditivo é devido a sua capacidade de

sequestro de C, mitigacdo de GEE e/ou potencial como adsorvente de N-
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inorganico (Lehmann e Joseph, 2009; Wang et al., 2013; Kizito et al., 2015; Cui
et al., 2016). Outros estudos como os de Mizuta et al. (2007) e Khan et al.
(2008) também demonstraram que o uso de carvao vegetal produzido a partir
de bambu e de madeira de carvalho poderiam atuar como adsorventes de N-

inorganico devido a presenca de grupos funcionais em sua estrutura.

Diversos estudos tém investigado o efeito da aplicacdo desse material
carbonoso ao solo nas transformacdes do N (Clough & Condron, 2010), devido
a sua capacidade de sorver o N-inorganico (Spokas et al., 2012, Tian et al.,
2017), influenciando diretamente na dinamica do N no solo, e na sua
disponibilidade para as plantas. Outros estudos (Liu et al., 2017; Huang et al.,
2014; Fidel et al., 2018) também relatam a capacidade do BC em reter o N-
inorganico em sua estrutura, mas, torna o mesmo disponivel para as plantas,
trazendo beneficios no &mbito agronébmico e ambiental, especialmente pela
reducado do uso de fertilizantes nitrogenados (e.g ureia). Por outro lado, quando
da incorporacdo de BC a massa de compostagem, reducdes consideraveis nas
perdas de N sob formas de NH; e de N,O foram observadas, sinalizando a
adsorcao e/ou retencdo do mesmo pelo BC (Cayuela et al., 2013; Agyarko-
Mintah et al., 2017).

Pesquisas realizadas apontam que determinados tipos de biochar
possuem uma maior capacidade de retencdo de nutrientes no solo, maior
poder de agregacdo e maior CTC, e que 0s mesmos tendem a apresentar um
carater mais hidrofilico (Borchard et al., 2012). Acredita-se que BCs pirolisados
em temperaturas <500 C° sdo mais eficientes na capacidade de adsorcdo do
jon NH4" devido a presenca de grupos funcionais carregados negativamente na
sua estrutura (Liang et al., 2006; Cao et al., 2009). No entanto, ainda faltam
evidéncias sobre qual mecanismo estaria de fato atuando na retencdo e
liberacdo do N- inorgéanico de material vegetal carbonoso quando da sua

aplicacado na compostagem e posterior liberacdo para as plantas.

De acordo com Ahmad et al. (2014) e Yang et al. (2017) o ion NH,4"
poderia estar interagindo com os grupos funcionais presentes na superficie do
BC, via interacdo eletrostética ou ligacdes quimicas. No estudo realizado por

Tian et al. (2016) a CTC foi o principal fator atuante na adsor¢do de NH;" em
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BC pirolisado a 400°C. Da mesma forma, Wanget al. (2015 e 2016)
observaram que o BC aumentou seu poder de sorcéo do ion NH;" quando o
pH da solucao foi ajustado para 7. Também, a troca catibnica foi 0 mecanismo
predominante na adsor¢do do ion NH;" em BC oriundo de bambu produzido a
600°C (Ding et al., 2016). Yang et al. (2015) observaram um aumento
consideravel na adsor¢éo do ion NH;", quando da aplicacéo de BC produzido a
500°C, em solo, apo0s 28 dias de incubacao, sinalizando que o mecanismo
dominante foi sorcdo quimica. Os autores apontam um efeito “delay” na
transformacgdo de NH,;" a NO3', devido a menor concentracdo de N disponivel
para as bactérias envolvidas no processo de nitrificacdo, e assim, ocasionado
uma baixa producédo de NOj3 (Sigua et al., 2016). O aprisionamento fisico do
fon NH;" na estrutura porosa do BC (Jassal et al., 2015) devido a ampla
variedade de tamanho de poros existentes no BC (Spokas et al., 2011; Clough

et al., 2013) tem sido também citada.

Considerando que o BC pode adsorver N a partir de formas
inorganicas, esse material pode atuar como um fornecedor de N de liberacdo
controlada para as plantas quando aplicado ao solo e/ou em compostagem.
Portanto, o entendimento do mecanismo de adsorcéo e liberagéo de N a partir
de formas organicas e inorganicas se torna necessario para poder inferir o
comportamento dos FC no solo. Nesse contexto, o objetivo principal desse
estudo foi investigar o potencial de adsorcédo e dessorcdo de N na forma de
sulfato de amonio (NH4),SO4 em finos de carvao, em solo e em composto de
dejetos liquidos de suino produzido com e sem a presenca de FC.

2. Material e métodos

2.1. Adsorventes empregados

Neste estudo, foram coletados residuos de carvao vegetal (fracbes
menores que 8 mm) provenientes da producdo de carvao vegetal os FC, como
descrito no Capitulo Ill. O solo empregado para a realizacdo dos ensaios de
adsorcdo foi um Argissolo Vermelho distrofico tipico (EMBRAPA, 2006),
coletado sob Campo Nativo na Estacdo Experimental Agrondmica
(EEA/UFRGS) (30°05°22” S e 51°39'08” W) Eldorado do Sul, RS. Foram
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realizadas amostragens de solo da camada de 0 — 10 cm e caracterizado
(Capitulo 1V).

Os compostos humificados utilizados nos ensaios de adsorcao foram
produzidos em casa de vegetacdo do Departamento de Solos da Faculdade de
Agronomia na Universidade Federal do Rio Grande do Sul (UFRGS)
(30°04°26”S e 51°08’07”W) localizada no municipio de Porto Alegre, RS, por
meio de compostagem de dejetos liquidos de suinos (DLS) em pequena —
escala (maiores destalhes estdo descritos no Capitulo Ill). Foram utilizados
dois tipos de compostos: SFC que foi produzido a partir de uma mistura de
serragem e maravalha e DLS e FC9 no qual foram utilizados os mesmos
substratos de SFC porem com adicdo de FC. As caracteristicas dos

adsorventes utilizados estao apresentadas no Capitulo Il1.

2.2. Caracterizacao dos adsorventes

2.2.1. Andlises fisico-quimicas

O teor de carbono (C) e de nitrogénio (N) total dos adsorventes foi
determinado por combustdo seca (Thermo Fisher Scientific - Flash EA1112,
limite de deteccdo = 0.01%). O teor de C, hidrogénio (H) e N do adsorvente FC
foi determinado por combustéo seca em analisador LECO CHNG628. O teor de
oxigénio (O) foi obtido por diferenca para uma base livre de cinzas e
determinaram-se as raz6es molares O/C e H/C (Capitulo Il e Capitulo 1V). Os
teores de cinzas, volateis e carbono fixo foram determinados segundo a norma
ASTM D-1762-64 adaptada por Oliveira (1982). A superficie especifica dos FC
foi determinada por adsorcdo de nitrogénio (N2) e segundo o método de Quirk
(1955), conforme descrito no Capitulo 11l paginas 31 e 32. A CTC de FC, e FC9
foi determinada conforme método oficial do Ministério da Agricultura, Pecuéria
e Abastecimento (Brasil, 2007) e a CTC do solo e dos compostos SFC,
conforme Tedesco et al. (1995).

2.2.2. Ressonancia Magnética Nuclear *C - estado sélido (**C RMN

CPMAS)
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Previamente a espectroscopia de *C RMN/CPMAS a amostra de
solo foi desmineralizada com solugéo de HF 10% (v/v) segundo o procedimento
descrito por Gongalves et al. (2003). Esse procedimento tem como objetivo
enriguecer em C a amostra e também diminuir os teores dos elementos
paramagnéticos que podem interferir na obtencéo do sinal dos grupamentos de
C. Amostras de 5 g de solo foram colocadas em tubo de centrifuga e agitadas
mecanicamente por 2 h com solucdo de HF 10% (v/v). A suspensao foi
centrifugada (1950 g) por 10 min e logo apds o sobrenadante foi removido e
descartado. Tal procedimento foi repetido seis vezes e o0 material restante no
tubo de centrifuga foi lavado seis vezes com &gua destilada. Em seguida, o

material foi seco em estufa a vacuo a 50 °C e moido em gral de agata.

Os espectros de ressonancia magnética nuclear de **C no estado
sélido (**C RMN) das amostras desmineralizadas de solo, dos compostos
humificados (SFC e FC9) e dos FC foram obtidos em espectrébmetro Bruker
BioSpin GmbH (100.6 MHz) usando rotor de zircénio de 4 mm OD com tampas
Kel-F (12,5 e 13,5 kHz). As medidas foram realizadas com tempo de contato de
1 ms, com largura do pulso de 1H de 90° de 6,6 us e intervalo entre pulsos de
200 a 300 ms. Dependendo do teor de C nas amostras, 3.353 a 10.198 scans

foram acumulados, sendo utilizada uma largura de linha de 50 a 100 Hz.

Os deslocamentos quimicos foram reportados em relacdo ao
tetrametil-silano (0 ppm), o qual foi ajustado com glicina (C carboxila = 176,04
ppm), e suas respectivas atribuicdes foram feitas segundo segundo Knicker e
Lideman, (1995): 0-45 ppm, C-alquil; 45-110, C-O-Alquil; 110-160 ppm, C-
aromatico; 160-220, C-carboxilico. A intensidade relativa (%) do sinal de cada
grupo funcional foi obtida por integracdo da respectiva regido espectral, por

meio do software MestreNova 12.0.

2.3. Ensaios de sorgao

Ensaios em batelada foram conduzidos para avaliar o potencial de
adsorcdo de nitrogénio (N) na forma de sulfato de amdnio em solo, FC e nos
compostos SFC e FC9. Em tubos de centrifuga de 50 mL foram pesados os
seguintes adsorventes: solo (5 g); FC (0,2 g); uma mistura de solo (5 g)+ FC
(0,2 g); uma mistura de solo (5g) + SFC (0,1 g) e outra mistura contendo solo
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(59) + FC9 (0,1g). A quantidade dos adsorventes foi definida levando em
consideracao os estudos de Yang et al. (2015) e Hou et al. (2015). A escolha
do composto FC9 foi considerando os melhores resultados obtidos no Capitulo
11, referentes a reducéo das emissdes de N,O e ao teor de N quando da adicao
de FC.

Aos adsorventes foram adicionados 30mL de uma solucdo aquosa
de sulfato de amoénio ((NH4).SO4) em diferentes concentracées em meio de KCI
0,02 mol L. Uma solucdo mae de 100 mg L™ de N-NH," de sulfato de aménio
foi preparada e, a partir desta solu¢gdo mée, foram realizadas diluigbes obtendo
- se as seguintes concentracdes 0, 10, 30, 60 e 80 mg L™ de N- NH,*. O pH da
solucdo foi ajustado para 6,0 utilizando-se solucdo de hidroxido de sodio
(NaOH) 0,1 mol L™ e de acido cloridrico (HCI) 0,1 mol L™.

Os sistemas foram submetidos a agitacdo orbital em agitador
mecanico (150 rpm) durante 24 horas (Wang et al., 2010) sob temperatura
constante de 25 °C. Posterior a agitagdo, as misturas foram centrifugadas a
1950 g por 10 minutos e o sobrenadante filtrado em filtro de papel de 0,45um.
A concentracdo de NH;" no sobrenadante foi determinada imediatamente apos
filtracdo em Cromatdgrafo ibnico Metrohm 883 Basic IC. Os ensaios de sorcéo

foram realizados em triplicata para cada ponto da isoterma.

A quantidade de N-NH," adsorvido foi calculada de acordo com a
Equacéo 1.

Qads =

(CO - Ceq) «V (1)
m

Onde: Q.¢s € a quantidade de NH;" adsorvido pelo adsorvente em
mg kg™, Co é a concentracdo inicial de NH;" na solugdo (mg L™), Ceq € a
concentracdo final de NH," apés o processo de sor¢do (mg L™), m é a massa

de adsorvente (kg), e V é o volume da solugdo de N-NH,4" (L).
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2.4. Modelos de isotermas de adsorcao

Com os valores determinados na fracdo sélida (Qads) € em solugéo
de equilibrio (Ceq) foram plotadas isotermas e os dados ajustados a modelos de

equilibrio de adsorcgéo descritos pelas isotermas de Langmuir, Freundlich e Liu.

A isoterma de Langmuir € um modelo tedrico que considera
adsorcdo em monocamada e um numero finito de sitios ativos (Langmuir,

1918). A equacao geral do modelo de Langmuir é dada pela Equagéo 2:

Qmax * K| x Coq (2)
1+ K *Ceq

Qads =

Onde: Qads é a quantidade adsorvida no equilibrio (mg kg™), Qmax €
a capacidade maxima de adsorcdo do adsorvente (mg kg™), K. é a constante
de equilibrio de Langmuir (mg L") e Ceq representa a concentracdo de

equilibrio de adsorbato (mg L™).

A Equacao de Langmuir ainda pode ser representada pela forma

linearizada, (Equacéo 3).

Co . 1, 1 (3)
Qaas Qmax¥:~ Qmax "1

ApoOs linearizacdo da equagdo (Ceq/Qads €m funcdo de Ceq) 0S
parametros de adsorcédo de Langmuir Qmax € K. foram determinados a partir do
calculo do coeficiente linear e angular da respectiva equacdo da reta

construida.

Por meio do parametro K. de Langmuir foi determinado um
coeficiente de particdo em relacdo ao teor de C orgéanico do adsorvente (Koc, L
kg' C), sendo calculado pela equacdo: Koc = (KJ/C) x 1.000, onde C

representa o teor de C organico do adsorvente (g kg™).
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A isoterma de Freundlich, por sua vez, assume a existéncia da
adsorcdo em multicamadas e prevé uma distribuicdo exponencial de varios

sitios de adsor¢céao com energias diferente sendo representada pela Equacéo 4.

1
Qads = Ky * C;, )

Onde: Q.gs é a quantidade adsorvida no equilibrio em mg kg™; Ceq
é a concentracdo do adsorbato no equilibrio em mg L™; K¢ é a constante de
Freundlich (mg kg™®) (mg L™). O fator 1/n esta relacionado & intensidade de
adsorcao; valores entre 0,1 e 1 indicam um ambiente favoravel a adsorcéao,
enquanto que valores > 1 indicam que a reacdo ndo ocorre. K e 1/n séo
parametros experimentais e tem relacdo direta com a capacidade de adsorcao

do material adsorvente.

A equacao de Freundlich também pode ser representada na forma

linear segundo a Equacéo 5.

1
loggaas = logKr + - log Ceq (5)

Os parametros de adsorcéo de Freundlich (Kg e n), foram obtidos a
partir do coeficiente linear e angular de uma reta construida a partir de 10ggads

versus logceq,

A isoterma de Liu corresponde a combinacdo dos modelos de
isotermas de Langmuir, Freundlich e Hill e é expressa pela Equacgéo 6 (Liu et
al., 2003).

L
Qmax(k*ceq)n
1+(k+ Coq)™"

Qads = (6)
Onde: Qmax € a capacidade maxima de adsorgdo do adsorvente (mg
kg'), k é a constante de equilibrio de Liu (mg L") e nL é um expoente

adimensional. Em concentracdes baixas do adsorbato, o modelo assume a
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forma de Freundlich, e, em altas concentracdes do adsorbato, o modelo

assume a forma de Langmuir em monocamadas.

2.5. Estudos de dessorcéao

Apols o0s ensaios de adsorcdo e separacdo do sobrenadante, aos
adsorventes foram adicionados 30 mL de solucdo de KCI 0,02 mol L™ e as
suspensdes submetidas a agitacdo orbital por 24 h em agitador mecénico
orbital (150 rpm) sob temperatura constante de 25 °C. Os ensaios foram
realizados em triplicata. Posterior a agitacdo, as misturas foram centrifugadas a
1950 g por 10 minutos e o sobrenadante filtrado em filtro de papel de 0,45um.
A concentracdo de NH;" dessorvida no sobrenadante foi determinada em

Cromatografo ibnico Metrohm 883 Basic IC.

Com os valores determinados na fracdo sélida (Qges) € em solucéo
de equilibrio (Ceq) foram plotadas isotermas e os dados ajustados a modelos de
equilibrio de adsorgdo descritos pelas isotermas de Langmuir (Equagéo 2) e
Freundlich (Equacéao 4).

O coeficiente de histerese (H= (1/nJ/1/ng)) foi calculado dividindo-se
os valores de 1/n, estimados pelo modelo de Freundlich no processo de
adsorcdo e pelos valores de 1/ng (Freundlich) do processo de dessorcéo
(Peruchi et al., 2015).

2.6. Tratamentos termodinamicos dos dados de sorcéo

A energia de Gibbs livre padrdo condicionavel de sorgcédo (AG.°) foi

calculada para todos os sistemas, a partir da Equacéo 7:
AG°= - RTIn K¢ (7)

A constante Kg foi obtida a partir dos dados experimentais,
empregando- se o0 modelo de Freundlich, R é a constante universal dos gases
(8,314 J mol™ K™) e T é a temperatura (Kelvin) e AG.° ser4 chamado de
“condicional” uma vez que foi obtido a partir de concentracbes aplicadas a

interface solido- liquido.
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2.7. Tratamentos dos dados

Os modelos de equilibrio foram ajustados utilizando-se um método
linear e ndo linear a partir dos minimos quadrados com o auxilio do Programa
Origin Pro 8.0. Os critérios utilizados para a escolha do melhor ajuste dos
modelos aos dados experimentais foram o coeficiente de determinacao
ajustado (R? adj) e uma funcéo de erro (Feror) (Cardoso et al., 2011). O Feror €
definido como a diferenca entre a quantidade de amoénio adsorvido e/ou
dessorvido, predito pelos modelos (Langmuir, Freundlich e Liu) e os valores
mensurados experimentalmente. O R?adj e Ferror foram determinados conforme

as Equac0es 8 e 9 descritas a seguir.

2 C 4 > (Q.exp—Q model)? n-1
R®adj =1 (Z? (Q,exp—@eXp)z) * (n—p) (8)
F, = \/(L) * Y (Qexp — Qmodel)? 9
error n-p l

Onde Q,model representa a Qads e/ou Qdes estimada pelo modelo;
Qexp representa o valor de Qads/Qdes experimental, Q.,,, € a média de Qads

e/lou Qges €Xperimental, n representa o nimero de experimentos, enquanto p

representa o numero de parametros dos modelos (Cardoso et al., 2011).

Os modelos que apresentaram os valores mais baixos de Feqor €
valores de R? adj mais proximos de 1, sdo considerados os mais adequados
para descrever o comportamento experimental. Os valores calculados de Qmax
(triplicata) da isoterma de Langmuir foram submetidos a analise de variancia e
as médias comparadas pelo teste de LSD 10% pelo programa estatistico Sisvar
5.1.

3. Resultados e discussao

3.1. Caracteristicas dos adsorventes
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3.1.1. Composicédo elementar

Os adsorventes empregados diferiram amplamente quanto ao teor
de C (Tabela 2, pagina 32) que variou de 2,1% a 50%. O teor de C nos FC foi
inferior ao de biochars produzidos especificamente para fins agricolas em
temperaturas baixas (300°C a 400°C), que usualmente varia de 56 a 69% (Yao
et al., 2012; Gai et al., 2014). Esse resultado esta associado a inexisténcia de
controle de temperatura e tempo de pirdlise durante sua producao, e também
ao fato de ser um residuo oriundo do carvdo vegetal, produzido para fins
energéticos. Segundo a IBI (European Biochar Certificate - 2014), para ser
denominado de BC (material produzido especificamente para aplicacdo ao
solo) a biomassa pirolisada deve apresentar em sua Ccomposicao
caracteristicas como: teor de C > 50%, relacdo H/C e O/C menor que 0.7 e 0,4

respectivamente entre outras.

A relacdo H/C é utilizada como indicativo do grau de aromaticidade
dos materiais e quanto menor seu valor maior o grau de aromaticidade (Jindo
et al.,, 2014). A relacdo H/C dos FC >1 caracteriza um baixo grau de
carbonizacdo e aromaticidade (Tabela 3, pagina 64). O que estad de acordo
com a temperatura atingida (300°C) durante a pirélise a que foi submetido os
FC. ApGs o processo de pirdlise, a biomassa tende a ser carbonosa, como
consequéncia da degradacao térmica da hemicelulose, o que leva a perda de
parte do oxigénio e dos componentes aromaticos (Lee et al., 2013 ; Zheng et
al., 2013). Assim, com o aumento da temperatura durante a pirélise a relacao
H/C tende a diminuir. Também, Veiga et al. (2017), encontrou valores da
relacdo H/C >1, apés tratamento térmico da biomassa de casca de café e
madeira (Corymbia citriodora e Eucalyptus urophyllade). O valor de 0,43 para a
relacdo O/C indica uma propor¢do consideravel de grupos contendo oxigénio
que ndo foram eliminados no processo de pirdlise (Domingues et al., 2017).

Os valores da relagdo O/C e (O+N)/C, sugerem que os FC
apresentam uma superficie mais hidrofilica e polar, e passivel de adsorver
cations (Wang et al., 2015; Cui et al.,, 2016; Domingues et al., 2017). Esses
resultados vao de encontro com a CTC (Tabela 1, pagina 29). Os valores
observados para as relagbes H/C e O/C e (O+N)/C nos FC, estdo de acordo

com o0s esperados para hidrochar e biochars pirolisados lentamente em


http://www.scielo.br/scielo.php?script=sci_arttext&pid=S0104-77602017000400529#B28
http://www.scielo.br/scielo.php?script=sci_arttext&pid=S0104-77602017000400529#B44
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temperaturas baixas (250 °C a 400°C) (Gai et al., 2014; Cui et al., 2016; Yang
et al., 2017).

3.1.2. pH, superficie especificae CTC

O pH em agua dos adsorventes variou na seguinte ordem solo<
SFC< FC< FC (Tabela 3, pagina 64). O pH mais elevado dos FC pode ser
atribuido a liberagéo de sais alcalinos oriundos da biomassa durante o periodo
de pirdlise (Chen et al., 2011;Yang et al.,2017).

A CTC dos FC é de 13,3 cmol. kg™ sendo superior & CTC do solo
(9,9 cmol. kg™'). Porém, ambos adsorventes apresentaram CTC menor aos
observados para SFC e FC9 (Tabela 3, pagina 64). A CTC encontrada para 0s
FC é compativel aos valores encontrados nos estudos de Jindo et al. (2014) e
de Jassal et al. (2015) para BCs pirolisados em temperaturas que variaram de
300 a 450 °C. O valor encontrado para a SEger dos FC esta de acordo com 0s
resultados encontrados por Yao et al. (2012), para BC oriundo de residuos de
cana de acucar, pirolisados a 300 °C. Geralmente, a superficie especifica tende
a aumentar com o aumento da temperatura (Gai et al.,, 2014) devido a
formacao de estruturas microporosas (Tian et al., 2016). Os FC utilizados em
nosso estudo sdo compostos principalmente por mesoporos semelhante a
estrutura porosa de BC produzidos de dejetos de suinos e palha de milho
pirolisados em temperatura de 300 °C e 450 °C (Tsai et al., 2012; Gao et al.,
2018) que apresentaram uma distribuicdo maior de mesoporos variando entre 3

asnm.

3.1.3. Composicédo quimica dos adsorventes avaliados por **C RMN

CP/MAS

Os espectros de RMN de *C CP/MAS do solo, FC, SFC e FC9 sdo
apresentados na Figura 23, e o0s resultados das integragbes das areas
correspondentes aos principais grupos de C, na Tabela 9. De uma maneira
geral, o solo e SFC apresentaram o mesmo padrédo de espectro (Figura 22)
com distribuicdo semelhante na contribuicdo dos diferentes grupos de C na
intensidade do sinal de **C RMN.
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Nas amostras de solo e SFC os grupos C-O-alquil apresentaram a
maior proporgao entre os grupos analisados variando de 54% a 77% (Tabela 9)
Estes sinais indicam a presenca de estruturas do tipo carboidratos, ésteres e
alcoois (Paneque et al., 2017).

> C-carboxil
%
> C-aromatico
C-anomérico
C-0O-alquil
N-alquil/ C- metoxil
? ) k C -alquil

C -0 -aril

solo

/ \ Finos de Carvéao

—— ] 1] e
LN k . FCo

3'00 2'00 1 bO [0} -’I'O(

Deslocamento quimico (ppm)

Figura 22. Espectros de *C RMN CP/MAS no estado sélido dos adsorventes:
solo, finos de carvao (FC), composto humificado com e sem a
presenca de FC (FC9 e SFC).

A seguir o grupo C-alquil foi o mais abundante para o solo e SFC
(28,7% a 15,2%), e, a presenca de sinais nesta regiao (0-45 ppm) podem ser
atribuidos a presenca de lipideos e peptideos (Paneque et al., 2017). Ambos
adsorventes apresentaram intensidades relativas baixas na regido dominada
pelo grupo C-aromatico (9,8 a 7,7%) e C-carboxilico (7,8% a 0,4%). Em SFC a
propor¢cdo do grupamento C-carboxilico foi extremamente baixa em
comparacao aos demais adsorventes. Os adsorventes FC e FC9 apresentaram
composicao diferente do apresentado por solo e SFC.

Os FC foram amplamente dominados pelos grupos quimicos C-
aromaticos (68,9%), seguidos por C-alquil (14,1%), C-O-alquil (12,3) e C-
carboxilico (6,4%). Ha indicios da presenca de grupos fendlicos (160 ppm) no

espectro. Percebe-se sinais de baixa intensidade na regido de 90-110 ppm,
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atribuidos ao C anomérico (Cl) de pentoses e hexoses, mas também
derivados de C2 e C6 de lignina.

No FC9 a maior propor¢cao observada é para a regiao (45-110 ppm)
referente ao grupo C-O-alquil (42%), e o segundo sinal de maior contribui¢cdo é
0 grupo C-aromaticos (31% da intensidade total de **C), seguido do grupos C-
alquil (19%), C-carboxilico (7,3%) (Tabela 9). Comparando-se o0s dois
compostos resultam que a adicdo de FC a compostagem acarreta na maior
propor¢éo de grupos C-aromaticos e menor proporc¢ao de C-O alquil no produto

final.

Tabela 9. Distribuicdo das intensidades relativas (%) dos grupamentos de C
identificados por **C RMN e indices C-alquil/C-O-alquil e C-alquil/C-
carboxilico dos adsorventes: solo, finos de carvdo (FC), composto
humificado com e sem a presenca de FC (FC e SFC).

ppm C-alquil C-O-alquil  C-aromatico C-carboxilico
0-45 45-110 110-160 160-220
(%)
solo 28,7 53,7 9,8 7,8
FC 14,1 12,3 68,9 6,4
FC9 19 42,7 31 7,3
SFC 15,2 76,6 7,7 0,4

3.2. Adsorcéo do ion aménio

Os ajustes dos modelos testados encontram-se na Figura 23 e 0s
dados obtidos dos ajustes na Tabela 10. Os modelos de Langmuir e de
Freundlich se mostram adequados para descrever o comportamento do
processo de adsor¢cdo de N-NH," em FC, solo, FC9+solo e FC+solo. No
entanto, para identificar o modelo de isoterma de melhor ajuste, além do Rzadj
também foi analisada a funcdo de erro (Femor). Considerando o Rzadj (mais
proximos de 1) e os baixos valores de Fero, 0 modelo de Freundlich

proporcionou um melhor ajuste aos dados experimentais.

A guantidade maxima adsorvida (Qma) de N-NH;" estimada pela
isoterma de Langmuir decresceu na ordem FC >FC9+solo = FC+solo > solo =

SFC+solo. Valor inferior de capacidade maxima de adsor¢cdo de NH;  em
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biochars (de cama de aves e de madeira) produzidos a 400 C° foram

observados por Tian et al. (2016) permanecendo em média de 555,5 mg kg™ e

104,5 mg kg™ respectivamente.
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Figura 23. Isotermas de adsor¢do de N-NH'4; em diferentes misturas: finos de

carvao (FC) (a) solo (b), em composto organico de dejetos de suinos
com e sem a presenca de FC (SFC e FC9) (c e d) e solo com adicao
de FC (e).
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Desta forma, nossos resultados sugerem que a presenca dos FC
nas misturas potencializou a adsor¢édo de N-NH,4", contribuindo para a retengdo

de N no sistema.

Os coeficientes de determinagao Rzadj para o modelo de Langmuir
foram menores para solo, FC, FC+solo e SFC+solo que os preditos para o
modelo de Freundlich (Tabela 10), com excecdo ao do adsorvente FC9+solo.
Neste ultimo, a adsor¢do de NH;" pode ser melhor descrita pelo modelo de

Freundlich, uma vez que o Feror foi menor para este modelo.

Tabela 10. Parametros dos modelos de isoterma de Langmuir, Freundlich e Liu
obtidos a partir dos dados experimentais de adsorcdo de N-NH;"
para os adsorventes estudados.

Modelo de
isoterma Solo FC FC9+solo FC+solo SFC+solo
Langmuir
Qmax (mgke™) 117,70 1111,11° 135,14° 133,33° 84,73°
K¢ (mgL?) 0,04 0,42 0,05 0,06 0,03
R%aq; 0,74 0,78 0,91 0,79 0,66
Ferror 0,396 0,396 0,384 0,373 0,511
Freundlich
Ke 6,11 65,37 6,29 10,69 4,61
1/n 1,53 1,63 1,40 1,76 1,81
R%aq; 0,93 0,89 0,91 0,86 0,52
Ferror 0,199 0,240 0,123 0,202 0,317
Liu
Qumax (mg ke™) 242,76 n.m 136,18 384,75 379,09
K mgL? 0,006 0,000 0,013 0,001 0,001
n 1,24 0,82 1,38 0,64 1,21
R%aq; 0,94 0,90 0,98 0,79 0,46
Ferror 1,720 0,338 0,058 0,284 0,646

Qmax. Capacidade maxima de adsorcéo; K.: constante de Langmuir; Kg MMM constante
de adsorcdo de Freundlich; 1/n: intensidade de adsorcdo ou afinidade.*Significativo a 5% de
probabilidade, teste LSD.**n.m= nao mensuravel

Outro trabalhos também verificaram que a sor¢do de NH;" em BC
poderia ser descrita por ambos os modelos (Liu et al., 2010), sugerindo que as
interagdes entre o ion NH4" e o BC seriam do tipo fisica, tais como ligagdes de
van der Waal (Wang et al., 2015; Yang et al., 2017). Estes resultados foram

atribuidos ao efeito conjunto da superficie especifica e da superficie polar do
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BC (Wang et al.,, 2015; Cui et al., 2016). Pela analise dos parametros
relacionados com a energia de ligacédo (K, de Langmuir), observa-se que o FC
(K = 0,427) apresentou a maior afinidade pelo ion N-NH;" em comparacdo aos

demais adsorventes (K <0,060).

Para o modelo de Freundlich o Rzad,- foi maior que 0,86 para os
adsorventes estudados (Tabela 10) exceto para o adsorvente SFC. O
parametro Kg que estd relacionado a capacidade de adsorcdo, decresceu na
ordem FC > FC+solo> FC9+solo confirmando o resultado obtido com o modelo

de Langmuir, e indicando a maior capacidade do FC em reter o jon NH,4".

Os valores de 1/n para os adsorventes estudados apresentaram
valores maiores que a unidade indicando a presenca de sitios de alta afinidade
para o0 ion NH4". Os valores de 1/n (1<1/n<10) obtidos pela isoterma de
Freundlich confirmam que a adsor¢cdo de N-NH;" € um processo favoravel,
indicando que o adsorbato prefere a fase sélida a liquida.

Para o modelo de Freundlich, valores de Feor Variaram entre 0,123 a
0,317, porém, para o modelo de Langmuir esses valores foram superiores
(>0,373). Os valores mais baixos de Fenor Sinalizam que a diferenca entre os
valores de Qads experimental e Qads predito pelo modelo Freundlich foram
pequenas, comparadas ao modelo de Langmuir, indicando que o modelo de
Freundlich descreve melhor os dados experimentais. Outros estudos, como o
de Halim et al. (2012) e Zho et al. (2015) observaram que a adsor¢céo do ion
NH," em carvdo ativado e carvdo de bambu pode ser melhor descrita pela

isoterma de Freudlich, o que € consistente com nossos resutados.

O indice Ko (Tabela 11), decresceu na ordem solo > FC > FC+solo
> FC9+solo > SFC+solo indicando que o solo possui sitios de MOS com maior

afinidade de sor¢cdo comparado aos adsorventes com FC.

Considerando os valores de Qmax € de Feror (FC, solo, FC9+solo,
FC+solo e SFC+solo) obtidos pelo modelo de Liu, conclui-se que 0 mesmo nao
se mostrou satisfatorio para descrever o comportamento da adsor¢do do ion

NH;" nas condi¢cdes experimentais do nosso estudo (Tabela 10).
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3.3. Parametros termodinamicos

Os valores negativos de energia livre de Gibbs condicionavel (AG:°)
obtidos nos ensaios de adsor¢do permaneceram em torno de -28,07 kJ/mol™ a -
34,64 kJ/mol* (Tabela 11). Valores negativos de AG®°, na faixa de 0 a -
20 kd/mol™ indicam uma adsorcdo fisica e de -80 kJ/mol™ a -400 kJ/mol™
sugerem uma quimiossorcao (Feng et al., 2013). Neste estudo, portanto, os
valores de AG.° sugerem que a adsor¢cdo do ion NH,;  para todos os

adsorventes é predominantemte do tipo fisica.

Outro estudo (Kizito et al., 2015) de sor¢do de NH,4" proveniente de
dejetos de suinos em BCs (produzidos a partir de casca de arroz e madeira
pirolisados a 600°C) também encontraram valores negativos de AG®° na faixa
de -0 a -20 kJ/mol™* confirmando que a adsorcdo do fon NH," dos dejetos

ocorreu via mecanismo de adsorc¢ao fisica nos BCs.

Tabela 11. Coeficiente de particdo (Koc, L kg™ C) e energia Livre de Gibbs
condicionavel (AG.) da adsorcdo de NH;" em solo, finos de carvéo
(FC), e nas misturas FC+solo, FC9+solo e SFC+solo (T=298,15).

Adsorvente Koc (L kg™ C) AG¢® kj mol *
Solo 2,14 -28
FC 0,85 -34
FC9+solo 0,14 -28
FC+solo 0,10 - 30
SFC+solo 0,14 - 28

3.4. Possiveis mecanismos de adsorcao do ion amdnio nos FC

O mecanismo de adsorcdo € dependente das caracteristicas
quimicas e fisicas do adsorvente (superficie especifica, estrutura porosa,
polaridade, aromaticidade). Neste estudo, a capacidade de adsor¢cdo NH,"
excedeu a CTC dos FC sugerindo que a maior parte da sorcédo se deve ao
aprisionamento fisico do ion NH4;" na estrutura porosa do FC. Portanto, a
interagdo do ion NH;" com o FC n&o é principalmente via carga e sim do tipo
fisica, ou seja, tipo ligacdes de van der Waal, e é confirmada pelo melhor ajuste
da isoterma de Freundlich.
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De acordo com Cui et al. (2016) a troca ibnica contribui para a
adsorcdo, e assim, a elevada CTC do biochar, influenciaria na maior
capacidade de adsorcdo de NH,4". Neste caso, a CTC estaria atuando como
fator chave na capacidade de adsorcéo (Zeng et al., 2013, Gai et al., 2014). No
estudo de Yang et al. (2017) os valores de CTC para biochars (de palha de
trigo e madeira de pinos) produzidos a 300°C e 550°C foram semelhantes (em
média 29,7 cmol. kg™), porém, distinta capacidade de adsorcado. Por outro lado,
Jassal et al. (2015) observaram que a capacidade de adsorcdo de NH4;  em
BCs (de cama de aves e serragem de pinheiro) superaram os valores da CTC
dos BCs, sugerindo o aprisionamento fisico de NH;" na estrutura porosa como

principal mecanismo de adsorcéao.

No presente estudo, a quantidade maxima de adsorcéo de NH;" via
troca idnica em FC seria de 2,13 mg NH," kg * e no solo de 1,58 mg NH," kg *
(1 cmolc de CTC adsorve 0,16 mg NH,4"). Esses valores sdo bem inferiores aos
observados nas isotermas para todos os adsorventes (Figura 23). Confirmando
que outros mecanismos além da interacdo eletrostatica estdo atuando nesse
processo. A elevada razdo H/C e O/C dos FC (Tabela 3, pagina 64) indicam a
existéncia de uma superficie com grupos polares contendo hidrogénio, as quais
poderiam interagir com NH,4" via ligacbes de H. Porém, a composi¢cdo quimica
determinada por *C RMN (Tabela 9) indica elevada proporcdo de grupos
aromaticos em comparacao aos outros adsorventes. Conclui-se, portanto, que
nesse substrato além de interacdes eletrostaticas (CTC) e ligacdes de H, a
retencdo do ion NH," ocorre via aprisionamento em poros (Kameyama et al.,
2012; Gai et al., 2014; Takaya et al., 2016).

Para o solo, a elevada proporcao de grupos C-O-alquil (Tabela 9)
poderia ser responsavel pela adsocdo de NH," via ligacdes H. Naqueles
substratos que contém FC, (FC+solo e FC9+solo) haveria, portanto, uma
variedade de mecanismos atuando, ou seja, ligagao via troca idnica e ligacdes

de H (grupos C-O-alquil) e aprisionamento devido ao FC.

No substrato SFC+solo, onde ocorre a menor adsorcdo nas
condi¢cbes experimentais empregadas (Figura 24), ocorreu provavelmente um
blogueio dos sitios C O-alquil do composto devido a interacdo com a superficie

do solo. Consequentemente os sitios de interacdo com o ion NH;" seja via
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troca ionica (CTC) e ligagcbes de H (C-O-alquil) ndo estariam totalmente

disponiveis.

Considerando os resultados deste estudo onde os FC se mostraram
potencialmente eficientes na adsor¢cdo de N e os resultados observados no
Capitulo Ill, onde a presenca dos FC na compostagem reduziu a formacao de
oxido nitroso (N2O) sua utilizagdo torna—se uma opc¢éo promissora na mitigacao

das perdas gasosas durante a compostagem.

3.5. Dessorc¢édo do ion amdénio

As isotermas de dessorcdo de N-NH4" apos extragcdo com KCI 0,02
mol L em solo, FC, e nas misturas FC+solo, SFC+solo e FC9+solo foram
tracadas, utilizando o modelo linear (Apéndice 4) e os propostos por Langmuir

e pelo modelo de Freundlich (Apéndice 5) (Tabela 12).

Tabela 12. Parametros dos modelos de isoterma de Langmuir e Freundlich
obtidos a partir dos dados experimentais de dessor¢do de N-NH;"
para os adsorventes estudados.

Solo FC FC9+solo FC+solo SFC+solo
Langmuir
Qmaxd (Mg kg™) 116,20 384,61 128,2 151,51 94,33
Kig (Mg L™ 0,08 0,46 0,09 0,07 0,11
Rad’ 0,69 0,53 0,89 0,74 0,81
Ferror 0,401 0,418 0,483 0,400 0,413
Freundlich
Keg 2,31 123,04 4,02 1,55 4,21
1/ng 0,77 1,08 0,85 0,65 0,83
Rad’ 0,88 0,94 0,97 0,89 0,84
Ferror 0,359 0,190 0,148 0,320 0,135
H (1/n,/1/ny) 1,98 1,50 1,64 2,78 2,12

Qnaxd: Capacidade maxima de dessor¢cdo; K4 constante de dessorcdo de Langmuir;
Kg MKMW, constante de dessorcio de Freundlich; 1/ng: intensidade ou afinidade de
dessorc¢édo; 1/n, e 1/ng: intensidade ou afinidade de adsor¢éo e dessor¢do da irespectivamente;
H (1/n,/1/ng)= coeficiente de Histerese.

O modelo de Langmuir apresentou valores de coeficiente de
determinacao ajustado (Rzadj) <0,89 e valores de Fenor 0,400 (Tabela 12). O
modelo de Freundlich apresentou valores mais altos de Rzadj, gue variaram de

0,84 a 0,97. Considerando os valores de R mais elevados e os valores de
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Feror (Tabela 12), o modelo de Freundlich melhor se ajustou aos dados
experimentais de dessorgéo para os adsorventes estudados.

O paréametro Kegessonido (Krg) da isoterma de Freundlich que esta
relacionado a capacidade de dessor¢cdo, decresceu na ordem de FC>
SFC+solo > FC9+solo > solo > FC+solo (Tabela 12). O processo de dessorgéo
do ion NH;", ndo seguiu a mesma ordem decrescente da adsor¢do FC >
FC+solo > FC9+solo > solo> SFC+solo. O valor estimado de Kgq para os FC foi
superior ao valor obtido pelo Krg da adsorcdo (Kra= 65,37) (Tabela 10 e 12)
sugerindo que o processo de dessorcdo do ion NH;" envolve mecanismos com

maior energia de ligacao que a sorcao (Barizon et al., 2005).

Os valores estimados pelo parametro de intensidade de dessorgao
1/ng foram menores em relagdo aos obtidos na adsorcdo (1/ng<l/ny),
caracterizando o fenbmeno de histerese (H= 1/ns/1/ng). Os valores mais altos
de H decresceram na ordem FC+solo >, SFC+solo > solo > FC9+solo > FC
(Tabela 12). O menor coeficiente de histerese (H=1/ny/1l/ng) para FC e
FC9+solo sinalizam a maior reversibilidade do processo de adsorgdo, em

comparagéo aos outros adsorventes.

Por outro lado, os maiores coeficientes H indicam uma maior
dificuldade do ion previamente sorvido ser dessorvido, e esta relacionado a
complexidade das interacfes entre as superficies das particulas do solo e/ou
composto e FC com o ion NH,". Dessa forma, a capacidade de dessorcéo foi
menor em FC+solo, SFC+solo e no solo, caracterizando uma liberagdo mais
lenta do ion NH," para o sistema. Nossos resultados sugerem que a aplicacdo
de FC juntamente aos demais substratos durante o processo de compostagem,
pode contribuir para a sor¢do do ion NH4", e, assim, potencializar a reducio
das fontes precursoras de N,O, sem impedir sua posterior liberagdo para as
plantas, devido a reversibilidade do processo (Garcia-Jaramillo et al., 2015).
Desta mesma forma que Zhou et al. (2015) também concluiram que a utilizagao
do carvao oriundo de bambu como adsorvente é eficaz na remocédo do ion

NH,; " do sistema, diminuindo o efeito poluidor no ambiente.
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4. Conclusao

Os modelos de Langmuir e de Freundlich descreveram
adequadamente os dados de equilibrio de adsor¢cdo de N-NH;* obtidos
experimentalmente. No entanto, 0 modelo de Freundlich proporcionou melhor
ajuste aos dados experimentais. A presenca de FC no solo aumentou a
retengéo de N no sistema.

Os FC apresentaram a maior capacidade de adsorcdo entre 0s
adsorventes, sendo 10 x maior que a capacidade méaxima de adsorc¢ao do solo
indicando que o FC quando adicionado ao solo pode atuar como um

armazenador e/ou fornecedor de N para o sistema.

O principal mecanismo atuante na adsor¢gdo do ion NH;  nas
condi¢cBes do nosso estudo parece ser adsorc¢ao fisica, ou seja, ligacdes de van
der Waal, seguidos de interacdes eletrostaticas. As reacdes de sor¢cdo do ion
NH;" nos FC e FC9+solo sdo reversiveis, e, portanto, de baixa energia de
retencgao.

Desta forma, a utlizacdo dos residuos de finos de carvao
apresenta-se como uma alternativa viavel de uso, uma vez que, a producao de
biochar envolve ainda um o elevado custo de producao. Além disso, os finos de
carvdo se mostraram potencialmente eficientes na adsorcdo e posterior

liberacdo do ion aménio para o sistema.



CAPITULO VI - Avaliacdo de metodologia para determinag&o
de formas de N-mineral em substratos contendo finos de

carvao

1. Introducéo

A alta exigéncia de nitrogénio (N) pelas plantas caracteriza esse
nutriente como um dos principais fatores limitantes ao seu crescimento e
desenvolvimento. Consequentemente, 0 uso intensivo de fertilizantes
nitrogenados € essencial para suprir a demanda crescente da producéo
mundial de alimentos. Porém, o aumento de N na forma inorganica leva a
poluicdo de aguas subterraneas, eutrofizacdo de rios, e emissao de GEE,
especialmente o N,O. Diante da intensificacdo da producdo de alimentos, sdo
necessarias novas estratégias de producao agricola que busquem minimizar as
perdas de N e 0s custos ambientais inerentes a producado agricola (Steiner et
al., 2008; Kammann et al., 2015).

O uso de material carbonaceo rico em C (BC) tem proporcionado
efeitos positivos como o sequestro de carbono e melhoria da fertilidade do solo
(van Zwieten et al., 2014). Esse material ao ser aplicado ao solo leva ao
aumento de retencdo de agua, da agregacdo do solo e da produtividade de
culturas agricolas e reduz a disponibilidade de metais pesados e a emissédo dos
GEE (Wang et al., 2012; Kammann et al., 2015; Zhou e al., 2017). O interesse
mais recente por este material carbonoso é seu potencial como adsorvente de
N, especialmente nas formas de ion amonio (NH4") e de nitrato (NO3) e sua
liberacdo subsequente para o ambiente (Wang et al; 2015; Yang et al., 2017).
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Estudos realizados em laboratério com BC oriundos de diferentes
biomassas e pirolisados em diferentes temperaturas, tém mostrado resultados
controversos com relacdo a retencéo e liberacdo destes ions. A aplicacao de
BC (fracdo de 0,5 a 1 mm) oriundo de casca de amendoim pirolisado a 600°C
em solo arenoso reduziu efetivamente a lixiviagdo de NH;" (35%) e de NO3
(34%) em condicdes de laboratorio (Yao et al., 2012). No estudo de Hollister et
al. (2013) a capacidade de adsorcdo do ion NO3 em BC (produzidos a 350 e
550 °C) oriundo de milho (Zea mays L.) e de carvalho (Quercus spp) foi baixa.
Semelhante aos resultados de Kameyama et al. (2011) utilizando BC de
bagaco de cana-de-acucar produzido entre 400°C a 600°C (granulometria de
0,25-0,5 mm) em seu experimento de sor¢cdo. No entanto, neste mesmo estudo
a capacidade sortiva do ion NOjs foi expressiva em BC pirolisado em
temperatura acima de 700°C. Resultados semelhantes foram observados por
Gai et al. (2014) em BCs produzidos a partir de trés subprodutos agricolas
(residuos de milho, trigo e casca de amendoim) em temperaturas que variaram
de 400°C a 700°C.

A capacidade de adsorcdo de N-inorganico € comprovada, no
entanto, com relacdo a disponibilidade do N retido alguns trabalhos
demonstram que a metodologia aplicada ndo é compativel para o uso com BC.
Em estudo realizado com diferentes tipos de BCs (pirolisados em 250°C a
600°C) (< 0,85 mm) Takata et al. (2016) verificaram que a dessor¢ao do ion
NH," foi baixa ap6s extracdo com solucdo KCI 0,01 mol L™ (por 24h), como
também observado por Saleh et al. (2012) em seu experimento de dessorcao
NH,;" com BC de casca de amendoim pirolisada a 450°C, porém utilizando uma
solucéo extratora de KCI 2 mol L™ por 2h. Os autores atribuiram esse fato ao
aprisionamento do ion na estrutura porosa dos BCs, e desta forma néo
acessivel a extracdo com solucdo salina (KCI). Por outro lado, Saleh et al.
(2012), ndo descarta a possibilidade do uso de outros extratores ou métodos
de extracdo para liberara o NH;" retido ao invés do comumente utilizado na
liberacdo do NH,;" trocavel. Também, Jassal et al. (2015) observaram que
quantidades extremamente baixas de N-mineral (0,2 a 0,4 de N mg g*) foram
liberadas apds extracdo com KCI 1 mol L™, em BCs (oriundos de residuos de
madeira e cama de aves pirolisados em 400°C a 600°C). Além disso, os

autores observaram que a quantidade liberada de NOj foi trés a quatro vezes
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superiores em relagédo ao ion NH,", sinalizando que este cation encontrava-se
fortemente adsorvido. Os resultados citados acima vao de encontro com os de
Sika et al. (2014) que também observaram uma baixa recuperacdo do N-
inorganico via extracdo com solucdo de KCI 2M, em BC de madeira de pinus
produzido a 450°C (fragbes < 2mm) apds sua aplicacdo ao solo. Esses
resultados foram atribuidos a adsorcdo fisica do N-inorganico na estrutura
microporosa do biochar, pela imobilizacdo do N pela microbiota e/ou perdido

por emissdes gasosas.

As informacdes obtidas nos experimentos de sorcdo de N —
inorganico levam a indicios de que o N- inorganico estaria sendo fisicamente
adsorvido nos microporos presentes na estrutura do biochar permanecendo
inacessivel a extracdo com KCI 2 mol L™ o que levaria & subestimac&o do teor
de N extraivel total (Kameyama et al., 2012; Yao et al., 2012). Esse fenbmeno
de aprisionamento dos ions contendo N nos poros do biochar pode levar a uma
superestimacao da fracdo de N imobilizada pela atividade microbiana (Glerefia
et al., 2015).

O método de extracdo quimico mais difundido no meio agronémico
para a determinacdo do N-mineral em solos é via solugéo KCI (1 mol L™ ou 2
mol L™) (Li et al., 2012). Observa-se que este método de extracéo de N-mineral
para solos (KCl 1 mol L™ ou 2 mol L) é amplamente utilizada para BC pela
maioria dos laboratorios e pesquisadores (Bachmann et al., 2016). Devido a
capacidade do biochar em adsorver formas de N-mineral via oclusdo, a
utilizacdo do método de determinacédo de formas de N-mineral disponiveis em
solos para BC é questionavel (Taghizadeh-Toosi et al., 2012, Cao et al., 2017).
Por outro lado, as baixas concentracdes de NH," dessorvidas em BC apos a
extracdo com solucdo KCl 2 mol L™, também podem ser atribuidas a
volatilizacdo de NHs (Zeng et al., 2013). Em outro estudo de sor¢do de NH,"
em BC de madeira (produzido a 500°C), Wang et al. (2015) também
observaram uma baixa recuperacéo de NH;" (40% apds extragdo com KCI 2M)
o que foi atribuido a prévia volatilizacdo de NH3 e n&o pela forte interacéo entre
o ion aménio e a superficie do BC tornando-o indisponivel para as plantas.
Assim torna-se relevante os estudos sobre a liberacéo dos ions NH;" e NO3 via
solucdo KCI 1 mol L™ e 2 mol L, considerando a diferente composicéo quimica
e porosidade dos biochars em relacédo aos diferentes tipos de solos.
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Diante destes entraves, ainda a poucos métodos utilizados em solos
adaptados para BC. No entando, algumas adaptacfes de metodologias
usualmente empregadas na avaliacdo das propriedades fisico- quimicas de
solos tém ocorrido, como por exemplo, determinacédo da CTC (Brasil, 2007) e
superficie especifica (SE) (Mukherjee et al.,, 2011) (Tabela 2, pagina 32). A
similaridade da producédo e da composi¢cdo quimica dos finos de carvédo (FC)
com o BC torna esse residuo um promissor adsorvente de N. Nesse sentido o
objetivo desse estudo € investigar a extractabilidade das formas de N-mineral
previamente adsorvido pelo método padrao de extracdo com solugédo de KCI 1
mol L™ nos finos de carvéo, em solo e na mistura de FC e solo a fim de testar a

aplicabilidade desse método para finos de carvao.

2. Material e métodos

2.1 Adsorventes utilizados: finos de carvao e solo

Os finos de carvao (FC) utilizados foram obtidos em carvoaria local e
foram produzidos a partir da madeira da Acacia Negra (Acacia mearnsii de
Wildemann). A producao deste material € realizada em fornos de alvenaria do
tipo artesanal, proporcionando um ambiente pirolitico lento, em temperatura
moderada (250°C a 400°C) e baixa concentracdo de oxigénio. Os detalhes da
producdo e caracterizacdo dos FC estdo descritos nos Capitulos anteriores
(Tabela 2, paginas 32 e Tabela 3, pagina 64).

A analise elementar CHN dos FC foi realizada por combustao seca
em analisador (LECO CHN628). O teor de oxigénio (O) foi obtido por diferenca,
apos correcao para base livre de cinzas. Os teores de cinzas, Cyoaii © Crixo
foram determinados segundo a norma ASTM D-1762-64 adaptada por Oliveira
(1982). A superficie especifica (SE) dos FC foi determinada por adsorcédo de
nitrogénio (N?) (Micromeritics Tristarll 3020), por meio de isotermas de
adsorcdo de N?, e também segundo metodologia descrita por Quirk, (1955). A
porosidade especifica foi analisada pelo método BJH (Barrett, Joyner e
Halenda — 1951). Mais informacdes em relacdo as analises estdo descritos no

Capitulo Il e VI.
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Foram coletadas amostras na camada de 0-10 cm de um Argissolo
Vermelho distréfico tipico (EMBRAPA, 2006), sob Campo Nativo na Estacao
Experimental Agrondmica (EEA/UFRGS) (30°05°22” S e 51°39'08" W),
localizada em Eldorado do Sul, RS conforme descrito no Capitulo IV. O teor de
C e de N total dos foi determinado por combustdo seca (Thermo Fisher
Scientific - Flash EA1112, limite de detecc¢ao = 0.01%).

A CTC do solo foi realizada segundo Tedesco et al. (1995) e a CTC
de FC foi determinada segundo o método oficial do Ministério da Agricultura,
Pecuaria e Abastecimento (Brasil, 2007). O solo e os FC foram caracterizados
por Ressonancia Magnética Nuclear *3C (Capitulos Ill e 1V). O pH em &gua
destilada (pHu20) nos FC e solo foi determinado na proporcdo solido:solucéao
1:10 (Digimed DM-20).

2.2. Ensaios de adsor¢cdo de N-mineral

A uma massa de amostra (2 g de solo, 0,2 g de FC e na mistura de
FC 0,2 g +solo 2 g) foram adicionadas 30 mL de solucdo de NH4Cl e de KNO3
na concentracdo de 50 mg L™ de N usando como eletrélito suporte solucéo de
KCI 0.01 mol L. O pH das soluces foi ajustado para 8,0 (similar ao pH do
DLS) utilizando-se solugdes de hidroxido de sédio (NaOH) 0,1 mol L™ e &cido
cloridrico (HCI) 0,1 mol L™.

Os sistemas foram submetidos a agitacdo horizontal em agitador
mecanico orbital (150 rpm) durante 24 horas (Wang et al., 2010) sob
temperatura constante de 25 °C. Posterior a agitacdo e apds decantacdo, a
suspencao foi centrifugadas a 1529 g por 10 minutos e o sobrenadante filtrado
em filtro de papel de 0,45um. Uma aliquota de 20 ml da solucao filtrada foi
retirada para a determinacdo da concentracdo de NH," pela adicdo de 6xido de
magnésio (MgO) e de NO3 apo6s a adicdo de liga de Devarda (Tedesco et
al.,1995). As respectivas concentracdes foram determinadas em destilador de
arraste de vapor semi-micro Kjeldahl. O pH do sobrenadante foi medido ao final
do processo de adsorcao e da dessorcdo. Os ensaios foram realizados em

triplicata.

A quantidade de N-mineral adsorvida foi calculada de acordo com a

Equacéo 1.
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q= (Co ;Ceq)*v (1)

Onde: g é a quantidade de NH;"/NO3 adsorvido pelo adsorvente (mg
kg™), Co € a concentragéo inicial de NH,*/NO3 na solugdo (mg L™), Ceq € a
concentraco final de NH," e de NO3™ ap6s o processo de adsorcdo (mg L™), m
é a massa de adsorvente em kg, e V € o volume da solugdo (L) de NH,;" e de

NO3 usada na adsorcéo.

2.3. Ensaios de dessorcéao de N-mineral

Posteriormente aos ensaios de adsor¢cdo de N-mineral, ao material
remanescente nos tubos Falcon de centrifuga foram adicionados 20 mL de
solucdo de KCI 1 mol L™ ( solucéo e concentragdo comum para a determinacao
do N- mineral para solos (Zhang et al., 2015)). A seguir as suspensdes foram
submetidas a agitacdo em diferentes intervalos de tempos: 0, 30, 60, 120 e 180
minutos em agitador horizontal mecéanico orbital (150 rpm) sob temperatura
constante de 25 °C. O sobrenadante coletado nos respectivos intervalos de
tempos apds decantacdo, foi filtrado em filtro de papel de 0,45um. A
determinacdo da concentracdo de N-NH;" e de N-NO; foi realizada conforme
Tedesco et al. (1995), e as respectivas concentracdes foram determinadas em
destilador de arraste de vapor semi-micro Kjeldahl. Apenas uma extragdo com

a solucdo de KCI 1 mol L™ foi realizada em cada intervalo de tempo.

Os resultados da quantidade dessorvida de NH;" e de NOs foram
calculados de acordo com a Equacgéao 2.

q= (Co-Ct) VIM (2)

Onde: q; (mg kg™) é a quantidade dessorvida num dado tempo; Co é
a concentracao inicial de NH4"/NOs na solucédo (mg/L™) e C; é a concentraco
de NH4*/NO3 no tempo t (mg/L™) m é a massa de adsorvente em kg, e V é o

volume da solucgéo (L) de NH;" e de NOs™ usada na dessorcao.
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Os dados obtidos experimentalmente da dessor¢éo do ion NH," e de
NOj3; foram ajustados a modelos cinéticos e os parametros determinados da

cinética foram relacionados com as caracteristicas dos adsorventes.
2.4. Modelos cinéticos de liberacdo do N-mineral

2.4.1. Modelo cinético de pseudo-primeira ordem

O modelo cinético de pseudo-primeira ordem (Chen et al., 2011)
também conhecido como Equacdo de Lagergren, assume que a taxa de
liberacdo do adsorbato em relagdo ao tempo é diretamente proporcional a
diferenca na concentracdo de saturacdo e ao numero de sitios ativos do sélido.

A forma linear da equacdo da pseudo-primeira ordem € dada pela
Equacéo 3.

log(ge — qt) = logge — —2- 3)

2,303

Em que ge € g, Sdo as quantidades de NH," e de NOs™ dessorvidas
(mg kg™) no equilibrio e no tempo t (min), respectivamente; k; é a constante de

velocidade de dessorcdo (min™).

2.4.2 Modelo cinético de pseudo-segunda ordem

O modelo cinético de pseudo-segunda ordem (Ho et al., 1998) assume
gue a velocidade da reacdo é dependente da quantidade do soluto adsorvido
na superficie do adsorvente e da quantidade adsorvida no equilibrio (Ho and
McKay, 1999).

O modelo linearizado de pseudo-segunda ordem é representado pela
Equacéao 4.
t 1 1
—_— = 4+~ t 4
a k2qg de )
na qual k, é a constante de velocidade de pseudo-segunda ordem
(kg mg min™) e ge e q; sdo as quantidades dessorvida de NH,* e de NO3 em

(mg kg™) no equilibrio e no tempo t (min).
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A constante k, do modelo pseudo-segunda ordem, foi utilizada para
calcular a velocidade de dessorcao inicial h (mg g™ min™) para t—0, conforme a

Equacéao 5.

h=k,q? (5)

2.4.3. Modelo Cinético de Elovich

A Equacédo de Elovich tem sido extensivamente aplicada a analise
cinética de processos que envolvem a quimissorcéo. Segundo Li et al. (2010) e
Wu et al. (2009) a equacdo é adequada para sistemas cuja superficies de
adsorcdo sdo heterogéneas. O modelo linearizado de Elovich é representado
pela Equacéo 6.

qe = B(nap) + B(int) (6)

Onde B é a constante de dessorcéo (kg mg™), o é taxa inicial de
dessorcdo (mg kg™ min™) e q; é a quantidade dessorvida (mg kg™) no tempo t

(min).

2.4.4. Modelo de Difuséo Intraparticula

O modelo de difusdo intraparticula (Yang et al.,, 2011) permite

determinar a velocidade de dessorcdo da patrticula, e € expresso pela equacao

(7).

qr = kqiet™ +C (7)

Onde kgt é a constante de difuséo intraparticula (mg kg™ min 2

), Ot €
a quantidade dessorvida (mg kg™?) no tempo t (min), C é uma constante
relacionada com a resisténcia a difusdo (mg kg™). O valor de kg é obtido pelo
parametro angular e o valor de C do parametro linear da equacéo do gréafico gy
versus t >°. Os valores de C estdo relacionados & espessura da camada limite,

isto €, quanto maior for o valor de C maior sera o efeito da camada limite.
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2.5. Tratamentos dos dados

Os modelos de equilibrio foram ajustados utilizando-se a forma
linear a partir dos minimos quadrados com o auxilio do Programa Origin Pro
8.0. Os critérios utilizados para a escolha do melhor ajuste dos modelos aos
dados experimentais foram o coeficiente de determinacéo (R?) e o erro relativo
(Er). O erro relativo foi determinado conforme a Equacdo 8 descrita abaixo.

gt calc — qt exp
) ®)

Er (%) = ( qtexp

Onde q; experimental (Qtexp) representa o valor obtido dos dados
experimentais (mg kg™) e gt calculado (gtcac) representa o valor teérico previsto
pelo modelo (mg kg ™). Quanto mais baixo o valor de Er, melhor o ajuste dos

dados experimentais ao valor obtido pelo modelo.

3. Resultados e discusséao
3.1. Cinética de liberacdo do N- mineral

3.1.1. Adsorcdo de NH,;" e de NOs” em finos de carvéo e solo

A quantidade sorvida de N-mineral nos FC e no solo isoladamente e
na mistura FC+solo esta apresentada na Tabela 13. A capacidade de sorcédo
do ion NH," decresceu na ordem FC > solo > FC+solo. Provavelmente a maior
CTC dos FC (Tabela 3, pagina 64) e o aprisionamento fisico do ion nos poros
do FC (< 7,3 nm indicando maior presenca de mesoporos) (como observado no
Capitulo V), tenham ocasionado o aumento da retencdo desse cation.
Interessante observar que a sorcdo do ion NH," ao solo foi 1,6 vezes maior

quando da aplicacéo de FC ao solo.

O comportamento da adsorcédo do ion NOg3™ para os trés adsorventes
testados foi semelhante ao observado para o ion NH,", decrescendo na ordem
de FC > solo> FC+solo (Tabela 13). Os FC apresentaram um elevado potencial
de retencéo do fon nitrato (1016,3 mg kg™) quando comparado ao solo (114,4

mg kg™) e & mistura de FC+solo (97,2 mg kg™).
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A adsor¢cdao de NO3z no FC provavelmente esteja associada a
ligagcbes de H com os grupos funcionais de superficie, como também ao seu
aprisionamento na estrutura porosa (Kameyama et al., 2012; Libutti et al., 2016;
Hagemann et al., 2017). Em relacdo ao solo, provavelmente o pH mais acido
(Apéndice 6) tenha favorecido a adsor¢cdo do anion NO3 nos sitios de troca
carregados positivamente. Tanto para o ion NH;" como para NO3z a mistura
FC+solo apresentou menor capacidade sortiva (Tabela 13). A interacdo entre
compostos organicos labeis de FC e superficie dos minerais do solo (Libutti et
al., 2016), como também a interacéo FC e solo, pode ter bloqueado os sitios de
adsorcdo para ambos os ions nos dois adsorventes (FC e solo). Como
resultado a quantidade adsorvida diminuiu nesse adsorvente composto. Ao
mesmo tempo em que a presenca dos grupos funcionais negativos na
superficie dos FC também podem ter contribuido para a menor adsor¢éo do ion
NO3 (Kang et al., 2016), devido a geragdao de OH" (em funcdo do aumento do
pH) competindo com o ion NO3z (Apéndice 6), limitando sua adsorcéo (Chintala
et al., 2013).

Tabela 13. Quantidade adsorvida de N em finos de carvao (FC), no solo e na
mistura de FC+solo apds aplicacdo de NH4Cl e de KNO3

N-Adsorvido QdMAXS Qd

Adsorventes (mg kg ™ (%) (t)
NH,”  NOs NH,* NOy  NH, NO3
FC 1980,5a 1016,3a 25 73 60 60
Solo 235,7b  114,4b 91 80 30 60
FC+solo 1445¢c 97,2c 61 85 60 80

Médias seguidas da mesma letra, nas colunas, nédo diferem entre si a 5 % pelo teste de LSD.
Concentracao inicial (Co) = 50 mg L™; tempo de agitacdo = 24 h em 2 g de solo e 0,2 g de FC=
finos de Carvéo; T=25 °C. QdMAXS:quantidade méxima dessorvida do sorvido; Qd tempo de
dessor¢cdo maxima.

3.1.2. Liberagdo do N — mineral

O comportamento de liberagdo do ion NH," foi diferenciado entre os
adsorventes. Para os FC a quantidade méaxima liberada de N-NH;" com
solucdo de KCI 1 mol L™ (qt= 488,9 mg kg™) foi alcancada nos primeiros 60 min
(Figura 24a), e manteve-se relativamente constante até os 200 min. Essa

quantidade corresponde a cerca de 25% do total adsorvido (Tabela 13) o qual
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foi liberado via extracédo com solucdo KCI 1 mol L™ nos primeiros 60 min. Saleh
et al. (2012) observaram valores muito baixos liberacdo de N-NH;" (0,4% do
total de NH;" adsorvido) em BC oriundo de residuos de casca de amendoim via

extracéo com solucdo de KCI 1 mol L™,

No trabalho de Haider et al. (2016), apenas um quarto do total de N-
NH," foi liberado de BC via extracdo com KCI 2 mol L™ (27% de 51 mg kg™).
Este fato que pode estar associado ao aprisionamento deste cation nos poros
do BC, sinalizando uma forte sor¢cdo e tornando o mesmo inacessivel
(provisoriamente), dependendo da distribuicdo do tamanho dos poros e do

mecanismo de adsorcéo atuante (Kameyama et al., 2015).

Comportamento diferente foi observado no solo (Figura 24b) onde a
liberacdo méaxima de N-NH,4" foi atingida logo nos primeiros 30 min (q:= 216,1
mg kg™) correspondendo aproximadamente a cerca de 91% do total adsorvido
de NH4" (Tabela 13).

600 - 250 -
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Figura 24. Cinética de liberacdo de N-NH4', em finos de carvdo (FC) (a), no
solo e na mistura finos de carvédo e solo (FC+solo) (b) em funcéo
do tempo. (Concentracdo inicial (Co) = 50 mg L™ tempo de
agitacdo = 24 h em 2 g de solo e 0,2 g de FC= finos de carvéo;
T=25 °C; dessorcéo: solucdo de KCI 1 mol L™).

Interessante observar que na mistura FC+solo (Figura 24b) a
liberacdo maxima de N-NH;* (88,7 mg kg™), ocorreu aos 60 min de agitacéo
com a solugéo KCI 1 mol L™, e foi cerca de 61% do total adsorvido (Tabela 13).

A partir desse tempo, ndo houve aumento relevante da liberacdo do ion aménio
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até os 180 min. Infere-se, portanto, que apesar da elevada liberacdo do ion
NH4" no solo, na mistura de FC+solo uma parte dos ions NH4" permaneceram

aprisionados nos poros dos FC (Takata et al., 2016).

A Figura 25 apresenta a quantidade dessorvida de N-NO3" durante o
intervalo de tempo de 180 min, em FC, no solo e na mistura FC+solo. O
comportamento da liberacdo de N-NOs em FC, no solo e FC+solo foi

semelhante ao observado para a liberacéo de N-NH,".

Os FC atingiram a quantidade maxima de liberacdo de N-NO3™ (q=
744.,0 mg kg™), aproximadamente em até 60 min (Figura 25a) alcancando o
equilibrio a partir deste tempo. A liberacdo desse anion foi em torno de 73% do
total adsorvido (Tabela 13). Essa elevada liberacdo em comparagdo ao ion
NH,;" pode ser atribuida a alta CTC e ao pH alcalino de FC (Apéndice 6).
Assim, a retencdo de aproximadamente 30% de NOj; adicionadas pode ser
devido seu aprisionamento em poros dos FC (Kameyama et al., 2012; Chintala
et al., 2013). Outra explicacdo para este resultado seria a extracdo de NOg3’
contido nas cinzas dos FC, que se formou durante sua produgéo (Gai et al.,
2014).

A liberacdo do ion NO3 no solo (Figura 25b) seguiu 0 mesmo padréao
de dessorcao observado para FC. Porém, a quantidade liberada de N-NOj via
solugéo KCI 1 mol L™ aos 30 min foi de 83,1 mg kg™ (60% do total adsorvido)
chegando a 80% aos 60 min e alcancando o equilibrio posteriormente. Cabe
ressaltar que aos 30 min a mistura de FC+solo liberou apenas 29% do total
adsorvido de NO3™

Na mistura de FC+solo (Figura 25b) a liberagdo méaxima do ion NO3’
foi atingida ap6s 80 min de agitac&o (q; = 82,7 mg kg ™) correspondendo a 85%
do total adsorvido (Tabela 13), estabilizando-se a partir desse periodo. A
presenca de FC ao solo conduziu a liberacdo mais lenta do ion para a solucéo.
Esse fato pode estar associado a distribuicdo do tamanho dos poros em FC

contribuindo para a “imobilizagao temporaria” do ion NO3 (Haider et al., 2016).

Comparando-se os trés adsorventes, resulta que os FC, assim como
a mistura FC+solo, necessitaram de um tempo maior para atingir a quantidade

maxima de liberagéo do ion NO3 em relacdo ao solo utilizado isoladamente.
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Um aspecto a ser considerado seria de que o ion NOj3 estaria
imobilizado fisicamente nos FC (Case et al., 2012; Jassal et al., 2015) e, assim,

inacessivel & extracdo salina (KCI 1 mol L™).
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Figura 25. Cinética de liberacdo de N-NO3’, em finos de carvao (FC) (a), no
solo e na mistura finos de carvédo e solo (FC+solo) (b) em funcéo
da variacdo do tempo. (Co = 50 mg L™; tempo de agitacdo = 24 h
em 2 g de solo e 0,2 g de FC= finos de carvdo; T=25 °C;
dessorcéo: solucdo de KCI 1 mol L™

Em estudo realizado por Hagemann et al. (2017), a aplicacdo de BC
ao solo promoveu a liberacdo de apenas 58% do N-NOj™ extraivel via solugcéo
KCI 2 mol L™ (utilizando extracbes sequenciais). Também, Haider et al. (2016)
relatam que o método padrdo de extracdo (via solucdo KCl 2 mol L™*- 1h) foi
ineficiente para determinar a quantidade de N-NOg3™ extraivel liberada do BC

oriundos de residuos de madeira (550 °C a 600°C).

A apartir dos resultados obtidos das respectivas curvas de liberacéo
de N- mineral (Figuras 24 e 25) foi calculada a quantidade de dessorcéo
maxima (Qdmax) do N — mineral & 95% e 99% e também foram realizadas
simulacdes de tempo (Tabela 14). Desta forma para dessorver 99% da Qdmax
para o fon NH4;* o tempo necessario de extracdo com solugcdo KCI 1 mol L™
seria de 83 a 190 minutos e de 112 a 170 minutos para o NOgz". Para dessorver
95% da Qdmax esses valores seriam de 54 a 122 minutos para o ion NH4",
sendo que o sistema FC+solo é o que leva um tempo maior para liberar esse

ion. Para o ion NOj3™ esse tempo varia de 74 a 110 minutos, com o sistema solo
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liberando mais lentamente o0 mesmo. Porém, se utilizarmos o tempo de 60
minutos que € o tempo do método recomendado para solos, ocorre uma
dessorgdo de 77 a 96% da Qdmax para o ion NH;" e de 80 a 90% para o ion

NOs.

Conforme os resultados obtidos neste estudo, o tempo minimo
recomendado de extracdo via solucdo KCI 1 mol L™ em FC isoladamente e na
mistura FC+solo € de uma hora para N — mineral. Periodos mais longos de
agitacdo (> 60 minutos) também foram recomendados por Haider et al. (2016),
quando da aplicacdo de BC ao solo. Considerando a producéo artesanal dos
finos de carvdo e a heterogeinidade do material podemos propor um tempo
maior de extracdo de pelos menos 90 minutos garantindo assim a quantidade

de dessorcéo proxima a que temos disponivel de N- mineral.

Tabela 14. Valores obtidos a partir das curvas de dessorcdo de N-mineral

Qdmax Qd95% Qd99% Qdmax Qdmax 60 Qd60’
N-NH,*
Adsorvente mg kg t (95%) t (99%) mg kg* %
FC 488,9 464,5 484,0 73,9 114,9 444,4 91
Solo 216,1 205,3 213,9 54,1 82,6 208,7 96
FC+solo 88,7 84,3 87,8 122,1 187,8 68,6 77
N-NO;
FC 744 706,8 736,5 77,9 119,7 669,9 90
Solo 82,7 78,5 81,8 74,0 112,5 75,3 91,1
FC+solo 83,1 78,9 82,2 110,0 171,2 66,7 80,3

Qd 99%: 99% de Qd maxima;

Qd 95%: 95% de Qd maxima,;

t(99%): tempo para dessorver 99% de Qdmax;

t(95%): tempo para dessorver 95% de Qdmax;

Qd em 60': quantidade dessorvida em 60 minutos;

Qd em 60' (%): propor¢éo da QD maxima que foi dessorvida em 60 minutos;
Qd maxima: quantidade méaxima dessorvida calculada pela curva.

3.1.3. Cinética de dessorcao do ion NH,"

Os ajustes dos dados experimentais as formas lineares para 0s
quatros modelos cinéticos de liberacdo de NH;  estdo apresentados nas

Figuras 26 e 27 e os parametros obtidos na Tabela 15.
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Os valores do coeficiente de correlacéo (R?) obtidos pelo modelo de
pseudo - primeira ordem para a liberacdo do ion NH," para FC e solo foram na
ordem de 0,95, porém, para a mistura FC+solo o valor foi menor (R%=0,85)
(Figura 26a). Contudo, observa-se que o0s valores de (Qex Obtidos
experimentalmente foram diferentes dos preditos pelo modelo g« (Tabela 15).
Considerando a elevada diferenca entre os valores de Qiexp € Gical (de 29% para
FC, de 49% para o0 solo e de 48% para FC+solo) e o elevado valor do erro
relativo (Er) infere-se que o modelo de pseudo - primeira ordem né&o foi
adequado para descrever a liberacdo do fon NH,", ainda que o R? seja > 0,85

para os trés adsorventes (Tabela 16).
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Figura 26. Ajuste do modelo cinético pseudo - primeira ordem (a) e pseudo-
segunda ordem (b) na liberacdo de N-NH;" em: solo, finos de
carvao (FC) e na mistura de finos de carvao e solo (FC+solo).

A aplicacdo do modelo pseudo-segunda ordem aos dados
experimentais forneceram valores de R? > 0,95 e de Er < 0,05% para 0s trés
adsorventes, e entre os adsorventes testados foi o que forneceu melhores
resultados (Figura 26b). O melhor ajuste ao mecanismo de pseudo-segunda
ordem também foi confirmado pela proximidade obtida entre os valores de g
determinados experimentalmente (gwexp) COM 0s valores de q; calculados (Qicar)

pelos modelos, o que é confirmado também pelo menor Er (Tabela 15).

As constantes de velocidade k, obtidas para FC, solo e FC+solo
decresceram na ordem FC+solo > solo > FC. Por sua vez a velocidade inicial
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de liberagéo (h) do ion NH,;" para os FC foi 15 vezes maior que para o solo
(Tabela 15).

Tabela 15. Parametros dos modelos cinéticos na liberagcdo de N-NH4" em finos
de carvao (FC), solo e na mistura de finos de carvdo e solo

(FC+solo).
Pseudo - primeira ordem

texo Gical kl h R2 Er

Adsorventes (mg kg '1) (mg kg 'l) (kg mg'1 min'l) (mg kg'1 min'l) (%)
FC 488,9 711,0 4,30 x 10 21,4 0,96 0,42

solo 216,1 429,3 2,23 X 10 8,1 0,95 0,90
FC+solo 88,7 59,5 1,33 x 10 1,1 0,85 -0,32

Pseudo - segunda ordem

Adsorventes Oltexco Ot cal K, h R? Er
(mgkg™ (mgkg™ (kgmg*min®)  (mgkg™ min™) (%)

FC 488,9 526,3 1,19 x 10™ 33,1 0,99 0,05

solo 216,1 222,1 2,09 x 10" 2,8 0,95 0,02
FC+solo 88,7 90,0 9,53 x 10™ 7,7 0,99 0,01

Modelo Elovich

Adsorventes Oltexo Oltcal a B R’ Er
(mgkg™) (mgkg™)  (mgkg® min?) (kg mg™) (%)

FC 488,9 933,9 461,3 6,7 X 10 0,91 0,87
solo 216,1 96,2 12,8 0,0491 0,97 -0,56
FC+solo 88,7 142.,6 319,2 0,0567 0,90 0,60

Difusao intraparticula

Adsorventes Oltexco Ot cal Kit C R? Er
(mgkg™®) (mgkg™®)  (mgkgmin®)  (mgkg™) (%)

FC 488,9 552,3 29,8 142,2 0,85 0,08
solo 216,1 208,7 4,9 142,7 0,98 -0,03
FC+solo 88,7 90,0 3,7 39,0 0,86 0,01

g: € a quantidade dessorvida no tempo t; Qwexp € Ji car Ji J: Calculado experimentalmente e qt
calculado pelo modelo; k; e k, constante de velocidade de pseudo- primeira ordem e de
pseudo-segunda ordem respectivamente; h = velocidade inicial; a € taxa inicial de dessorcédo e
B é a constante de dessorcdo; Kyt = € a constante de difusdo intraparticula e C é uma
constante relacionada com a resisténcia a difusdo; R’= coeficiente de correlacdo e Er = erro
relativo.

Com base nos resultados obtidos infere-se que uma parte da
liberagdo do ion NH,;" para a solugéo, envolveu os mecanismos de adsor¢io

fisica por meio de interacbes eletrostaticas com o0s grupos funcionais
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carregados negativamente nas superficies, confirmado pela CTC (Carvalho et
al., 2010; Hale et al., 2013). Embora o coeficiente de determinac&o (R?) obtido
pelo modelo de Elovich seja elevado (R?= 0,90) a diferenca entre os valores de
Otexp € Crcal, SiNalizam que os dados ndo se ajustam ao modelo (Tabela 15) para
os trés adsorventes (Figura 27a). A néo aplicabilidade do modelo cinético de
Elovich também é confirmada pelos valores observados para o Er, que foram

maiores em relacdo ao modelo de pseudo-segunda ordem (Tabela 15).

Para o modelo intraparticula (Figura 27b) os resultados apresentados
mostram que, apesar do modelo apresentar R?® > 0,85 e das pequenas
diferencas entre os valores de Qiexp € Gicar N@ Ordem de 11,4%, 3,8% e 1,8%
(para FC, solo e FC+solo respectivamente), o valor da constante C diferente de
zero, indica que a reta tracada pelos valores estimados, ilustrado na Figura
27b, ndo passa pela origem. Isto sugere que o mecanismo de difusao

intraparticula ndo € dominante durante o processo (Silveira Neta et al., 2012).
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Figura 27. Ajuste do modelo cinético de Elovich (a) e do modelo difusédo
intraparticula (b) na liberacdo de N-NH;" em: solo, finos de carvdo
(FC) e na mistura de finos de carvao e solo (FC+solo).

3.1.4. Cinética de dessorc¢ao do ion NO3°

As Figuras 28 e 29 mostram os graficos da linearizacdo dos modelos

de pseudo-primeira ordem e pseudo-segunda ordem, o modelo cinético de
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Elovich e o modelo de difuséo intraparticula respectivamente, na liberacdo do

ion NO3 e os parametros obtidos pelos modelos na Tabela 16.

Os coeficientes de correlacdo (R?) do solo, dos FC e da mistura de
FC+solo para o modelo cinético de pseudo - primeira ordem (Figura 28a) e
para o modelo de Elovich (Figura 29a) variaram entre 0,87 & 0,99 (Tabela 16).
Contudo, os valores da capacidade maxima de liberacdo de N-NOj calculada
(Owca)) pelos modelos nédo foram proximos aos valores obtidos

experimentalmente (Qeexp) (Tabela 16).
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Figura 28. Ajuste do modelo cinético pseudo - primeira ordem (a) e pseudo -
segunda ordem (b) na liberacdo de N-NO3 em: solo, finos de
carvao (FC) e na mistura de finos de carvao e solo (FC+solo).
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Figura 29. Ajuste do modelo cinético de Elovich (a) e do modelo difusdo
intraparticula (b) na liberacdo de N-NOs em: solo, finos de carvao
(FC) e na mistura de finos de carvao e solo (FC+solo).
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Ambos os modelos apresentaram valores de Er relativamente
elevados quando comparados aos demais modelos (Tabela 16). Desta
maneira, infere-se que os modelos pseudo-primeira ordem e Elovich ndo foram
satisfatorios para descrever a cinética de liberacdo do ion NO3 via solucéo KCI

1 mol L™ para o solo, FC e FC+solo.

Tabela 16. Parametros dos modelos cinéticos de liberacdo de N-NO3 em finos
de carvdao (FC), solo e na mistura de finos de carvdo e solo

(FC+solo).
Pseudo primeira ordem

Gtexp Gical kl h R2 Er

Adsorventes (mgkg™  (mgkg™ (kg mg™ min™) (%)
FC 744,0 140,2 3,50X10'2 26,0 0,96 -0,81

solo 83,1 60,1 1,72x107 1,4 0,95 -0,28
FC+solo 82,7 47,4 2,14X10'2 1,7 0,91 -0,43

Pseudo segunda ordem

Gtexp Cical I(2 h Rz Er

Adsorventes (mgkg™)  (mgkg™) (kg mg™ min™ (%)
FC 744,0 769,2 5,63x 10 333,3 099 0,03
solo 83,1 84,7 1,41x10% 10,1 099 0,02
FC+solo 82,7 90,9 4,88x10™* 4,0 094 0,0

Modelo Elovich

qtexp Qical a B R2 Er

Adsorventes (mgkg™)  (mgkg™ (mg kg™ min™) (kg mg™) (%)
FC 744,0 984,1 134,8 1993,4 0,93 0,32
solo 83,1 58,3 -35,5 0,0616 0,99 -0,30
FC+solo 82,7 110,7 7,1 0,0342 0,87 0,34

Difusao intraparticula

qtexp Qical Kdif c R2 Er

Adsorventes (mgkg™  (mgkg™ mgKgmin®  mgkg® (%)
FC 744,0 902,7 57,8 126,1 0,92 0,21
solo 83,1 95,4 6,1 13,5 0,92 0,15
FC+solo 82,7 96,8 6,9 3,6 0,93 0,17

0: € a quantidade dessorvida no tempo t; Qiwx € Oicar Oi: O Calculado experimentalmente e gt
calculado pelo modelo respectivamente; k; e k, constante de velocidade de pseudo- primeira
ordem e de pseudo-segunda ordem respectivamente; h = velocidade inicial; a é taxa inicial de
dessorcdo e B é a constante de dessorgdo; Kyt = € a constante de difusao intraparticula e C é
uma constante relacionada com a resisténcia a difusdo; R’= coeficiente de correlacdo e Er =
erro relativo.
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O modelo de difusao intraparticula (Figura 29b) apresentou valor de
R? elevado para os trés adsorventes estudados (Tabela 16). Considerando a
diferenca entre os valores de Qiexp € Oica de 17,5% para FC, de 12,6% para o
solo e de 14,6% para FC+solo, associado ao elevado valor de Er, conclui-se
que o modelo ndo foi adequado para descrever a liberacao do ion NO3 (Tabela
16).

Para os trés adsorventes estudados, a liberagcdo de N-NOj3 segue
uma cinética de pseudo - segunda ordem (Figura 28b), uma vez que os valores
do coeficiente de determinacéo linear (R?) foram de 0,94 a 0,99. Comparando-
se os valores de (exp COM 0s valores de gia para os trés adsorventes verifica-
se uma boa concordancia, e também um baixo Er de 0,02% a 0,10% (Tabela
16).

A constante de velocidade k, obtida para o solo isoladamente foi
maior do que a obtida para os adsorventes com presenca de FC, decrescendo
na ordem de: solo > FC > FC+solo. A velocidade inicial de liberacdo do ion
NO3 foi cerca de 300 vezes superior para o adsorvente FC em relacdo aos
demais adsorventes. O comportamento de cinética de pseudo - segunda ordem
para os dados experimentais sinalizam que a dessor¢cdo do ion NOj3 via
solucdo KCI 1 mol L™ provavelmente foi controlada por ligacdes de H (Felber et
al., 2014) e interacdes eletrostaticas (Mukerjee et al., 2011; Zhao et al., 2017).

4. Conclusoes

O estudo de cinética de dessorcdo do N-mineral em FC
isoladamente e na mistura FC+solo revelou que o processo de liberacdo de N-
NH." e N-NOj3 via solucdo KCI 1 mol L™ foi influenciado pelo tempo de agitacéo.
O tempo de extracdo do método padrdo para determinacdo de formas de N-
mineral em solos (60 min) é insuficiente para extrair essas formas de N em
substratos contendo FC. Recomenda-se um tempo de extracdo entre 90 a 120

minutos para obtencao de 95% do N mineral.

O modelo cinético de pseudo - segunda ordem representou melhor

os dados experimentais cinéticos para a liberacdo de N-NH;" e N-NOjz para o
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solo, FC e para a mistura FC+solo. A cinética de liberacdo dos ions NH4" e
NO3; demonstrou que o mecanismo de retencdo dos ions, é mediado por
interacdo eletrostatica (NH4") e por oclusdo dos ions NH;" e NOs na estrutura

porosa dos finos de carvéao.

Neste estudo demonstramos o efeito positivo da adsor¢do dos ions
NH;" e NOs nos FC e sua posterior liberacdo. Estes resultados fornecem
informacdes essenciais sobre 0 uso dos finos de carvdo como aditivo ao solo, e
em relacdo a liberacdo dos ions NH;" e NO3 para o ambiente, assim como, seu
potencial em atuar como um substrato de liberacdo lenta de fertilizante
nitrogenado, impactando diretamente na diminuicdo da demanda global pelos

fertilizantes nitrogenados.

Em particular, é essencial a melhor compreensdo dos mecanismos
de adsorcéo e liberacdo de N para o uso mais eficiente dos finos de carvdo
como aditivo no solo, bem como para entender seu efeito na liberacdo dos
nutrientes (para posterior absorcao pelas plantas) e sua influéncia na dinamica
do N. Dessa maneira € necessario investigar mais profundamente os
processos de adsorcao/dessorcdo e lixiviacdo de N, utilizando diversas
variedades de finos de carvdo e solos bem caracterizados. Além disso, mais
experimentos devem ser realizados para identificar e padronizar as técnicas

que sdao utilizadas para caracterizar as propriedades dos finos de carvao.



CAPITULO VII- CONSIDERACOES FINAIS

A presenca de FC na compostagem de dejetos liquidos de suinos
altera a distribuicdo do N em diferentes compartimentos quimicos, diminuindo a
emissao de N,O e a concentragdo de N mineral disponivel ao longo do
processo. O efeito “delay” na concentragdo de N-NH;" extraivel observada na
presenca de FC provavelmente foi devido a sua adsor¢cdo e de compostos
organicos de N no mesmo, diminuindo as formas precursoras para formacao de

N-,O e reduzindo a concentracdo de NO3 extraivel.

A volatilizacdo de NH3; e as emissdes de CO, nao foram afetadas
pela adicdo de FC nas pilhas de compostagem. No entanto, a producéo de CH,
foi reduzida, devido ao aumento da porosidade das pilhas proporcionando um
ambiente aerobio. Os finos de carvdo aceleraram o processo de degradacéo
do residuo organico, diminuindo o tempo de maturacdo do composto. A
utilizacdo de finos de carvao produzidos artesanalmente em temperaturas <
400°C na compostagem de DLS demostrou ser uma estratégia promissora para
a diminuicdo das emissdes dos GEE (CH,4 e N,O) durante a compostagem.

A aplicacdo de composto produzido em presenca de FC (FC9) ao
solo favoreceu o crescimento das plantas de azevém com maior producao
de MS da parte aérea e raiz em relacdo a aplicacdo do fertilizante mineral
(NPK). O melhor aproveitamento do *°N aplicado via *>FC9 pelas plantas de
azevém indicam que o N foi disponibilizado mais eficientemente,
provavelmente pela liberacdo lenta de N para o meio mantendo os niveis de
N necessarios para as plantas. A composicao quimica da MOS, né&o foi

afetada relativamente pela adicdo do composto e de FC. Resulta
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portanto, que essa variavel ndo afetou o comportamento diferenciado do N

nos diferentes tratamentos.

O estudo de adsorcdo demonstrou que o FC aumentou a retencao
de N no sistema, e o principal mecanismo atuante na adsorcdo do ion NH,"
parece ser a adsor¢ao fisica, por meio de ligacdes de van der Waal, seguidos
de interacBes eletrostaticas e que as reacdes de sor¢do do ion NH4 nos FC e

FC9, sao reversiveis e de baixa energia de ligacao.

A cinética de liberacéo dos ions NH;" e NO3 em solo e FC, indica
gque o0 mecanismo de retencdo desses ions € mediado por interacdo
eletrostatica (NH,") e por oclus&o dos ions NH,;" e NOs. na estrutura porosa dos

finos de carvao.

A cinética de dessorcdo do N-mineral em FC isoladamente e na
mistura FC+solo revelou que o processo de liberagdo de N-NH;" e N-NO3z via
solucdo KCI 1 mol L™ foi influenciado pelo tempo de agitacdo. O tempo de
extracdo do método padrdo para determinacdo de formas de N-mineral em
solos (60 min) é insuficiente para extrair essas formas de N em substratos
contendo FC. Recomenda-se um tempo de extracdo entre 90 a 120 minutos
para obtencéo de 95% do N mineral.

O efeito positivo dos FC na adsorcdo dos ions NH;" e NOs e sua
posterior liberacdo fornecem informagbes essenciais sobre o uso desse
material pirogénico como aditivo ao solo, no que diz respeito a retencdo dos
jons NH;" e NO3 no ambiente, assim como, seu potencial em atuar como um
substrato de liberacéo lenta de fertilizante nitrogenado, impactando diretamente
na diminuicdo da demanda global pelos fertilizantes nitrogenados e emisséo de
GEE.
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Apéndices

microbiologicas avaliadas aos 100 dias de

compostagem.

Microrganismos Dias  SFC FC9 FC18
Salmonella Auséncia Auséncia Auséncia
Escherichia coli 100 Auséncia Auséncia Auséncia
Shigella Auséncia Auséncia Auséncia
Heterotroficos (Log,o UFC/mL¥*) 6,3 6,1 6,0

*Unidades formadoras de col6nia por mililitro
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Apéndice 2. Relacdo solucdo/sélido dos tratamentos SFC, FC9 e FC18
durante o periodo de aplicagéo dos DLS.
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Apéndice 3. Potencial redox (Eh) em SFC, FC9 e FC18 durante a
compostagem de dejetos liquidos de suinos.
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Apéndice 4. Adsorcéo e dessorcao de N-NH"4 em solucédo de KCI 0,02 mol L

em diferentes misturas: finos de carvéo (FC) (a), em solo (b) e em
compostos organicos de dejetos de suinos sem e com FC (SFC e
FC9) (c e d) e a mistura de solo com adicao de FC (e).
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Apéndice 5. Isotermas de dessor¢do de N-NH*; em solugdo de KCI 0,02 mol
L™ em diferentes misturas: finos de carvdo (FC) (a), em solo (b) e
em compostos organicos de dejetos de suinos sem e com FC
(SFC e FC9) (c e d) e a mistura de solo com adicédo de FC (e).
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Apéndice 6. Niveis de pH dos adorventes finos de carvao (FC), solo e da
mistura FC e solo.

pH —adsorcéo’ pH- dessorcao** H,O***
adsorventes NH4"

FC 8,9 8,5 8,0

solo 5,5 4.8 6,2
FC+solo 7,2 6,6 7.1

NO3’

FC 7,2 6,6 7,1
solo 5,2 51 6,6
FC+solo 6,3 5,8 6,8

* mensurado apés periodo de 24h de agita%éo em solucéo de NH,CI;
*mensurado na extragdo com KCI 1 mol L™;
***mensurado apos a extracdo com KCI 2x lavagem com agua;





