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A la Dona, com a ens pensant i lliure






PROLEG

Aquesta tesi doctoral és la culminacié d’'un treball realitzat al llarg de més de quatre
anys. Més enlla dels resultats experimentals que detallaré en aquest manuscrit, penso que,
en primer lloc, és necessari qualificar aquesta recerca com un aprenentatge continu, a

nivell personal i a nivell intel-lectual.

Quan inicies aquest cami, comences a pujar una muntanya plena d'il-lusi6, amb
entusiasme, amb moltes ganes d’aprendre, d’observar, de lluitar.. Perd0 com bé saben
els/les excursionistes, sovint, el corriol fins al cim és dur, amb entrebancs, potser inclis
puntualment decebedor; i, reciprocament, amb satisfaccions a cada pas, enorgulliment i
una certa extasis si s’arriba a la meta. Aquest és el simil entre la muntanya i la recerca: et
trobes amb entrebancs quan els experiments no surten com esperes, quan estas en un
atzucac; el cami és dur, quan et sents poc recolzada, quan després de dedicar dies a
quelcom resolts que no és un treball “productiu”; és decebedor, quan cau el mite de la
universitat com a espai de coneixement i cultura, quan sobrevalen altres interessos per
sobre de la recerca innovadora, rigorosa i de qualitat. Tanmateix, cada repte, cada petita
passa aconseguida, cada nou coneixement apres i ensenyat... et forma a nivell cientific, a
nivell personal. Formacié que, juntament amb grans persones amb qui he compartit o m’he
creuat en aquest trajecte, algunes d’elles cientifiques espectaculars, em permet forjar
'esperit critic dia a dia, i poder assolir aquesta cima. N’estic orgullosa. I si, m’agradaria
continuar recorrent les mil i una muntanyes del coneixement, sempre portant com a
frontal les meves conviccions, bevent de la cantimplora de la transformaci6 social, amb la
motxilla plena de lluita i entusiasme, i dormint rodejada de la gent que m’aporta quelcom i

a qui estimo.

Al mateix temps, vull esmentar la ra6 per la qual he escrit la tesis en catala: com a llengua
oprimida en molts anys d’histdoria, ara tinc/tenim l'opci6 d’escriure un manuscrit
d’aquestes caracteristiques en la nostra llengua propia. Com a sentiment d’estima i
pertinenca a la meva terra i a la meva cultura, per mi és motiu d’orgull escriure-la en
catala. A part, la divulgacié cientifica dels resultats obtinguts a través dels articles publicats
ja es fa en anglés. Espero que totes aquelles persones que no siguin catalanoparlants

entenguin i puguin arribar a compartir la meva postura.

Caminar i riure molt:

el secret de no cansar-se.
MIQUEL BAUGA
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RESUM

La disponibilitat, qualitat i accés a l'aigua per al consum huma, per a I'is domestic,
ramader, agricola, industrial, etc. va lligat a la latitud, longitud i altura geografica, al nivell
de desenvolupament i a la cultura propia d’'una zona. En termes generals, el percentatge
d’aigua dolca de facil disponibilitat a nivell mundial és del voltant del 0,6%. Una xifra baixa
respecte al volum total d’aquest recurs natural. Com a conseqiiéncia d’aquest fet, cal
destacar I'augment dels esfor¢os destinats a la reduccié del seu s, a la seva reutilitzacié, al

seu pre/post tractament, etc.

Es en aquest context en el qual s'emmarca aquesta tesi doctoral: el tractament d’aigiies
contaminades per fonts antropogéniques. S’estén més enlla del tractament dut a terme a
les EDARSs, i es situa front la problematica sorgida arran de la presencia dels contaminants
emergents al sistema aquatic, com so6n els metabolits d’alguns farmacs, determinats
productes farmaceutics, productes per a la cura personal, etc. Alguns d’ells es caracteritzen
per la seva baixa biodegradabilitat i/o ecotoxicitat. Conseqiientment, haurien de ser
tractats mitjancant processos alternatius a la depuracié convencional. L'is dels anomenats
processos quimics i electroquimics d’oxidacié avangcada (AOP/AEOPs) és una solucid
potencial. Concretament, en aquesta tesi, determinats AOP/AEOPs han estat utilitzats per
al tractament d'una aigua residual de baixa biodegradabilitat contaminada amb un
producte provinent de la industria farmaceutica, anomenat a-metil-fenilglicina (a-MPG).
La comparaci6 de diferents tipus d’AOP/AEOPs, sota varies condicions experimentals, és
avaluat al llarg del treball duent a terme el seguiment i quantificacié de les espeécies
majoritaries presents a I'aigua. L’augment de l'eficiencia d’aquests processos, aixi com la
reduccid del seu impacte ambiental, és evidenciat fent Gs de la radiacié solar com a recurs

renovable.

Escollir el procés i condicions més adequades per al tractament d’aquest tipus d’aiglies
correspon a una situacié de compromis entre el que proporciona una major eficiéncia i un
menor impacte ambiental. Es en aquest marc que, alternativament, s’ha avaluat i comparat
la combinacié d'un tractament d’oxidacié avanc¢ada, que permeti l'obtencié d’aigua

rapidament biodegradable, amb un posterior tractament biologic de fangs activats.

Aix{ mateix, determinats AOP/AEOPs, sota condicions concretes, podrien ser proposats per
a territoris on la salubritat de l'aigua és qiliestionable i a on no es disposa dels recursos

economics ni de la infraestructura suficients per a la construccié d’'EDARs.

L’estudi en qiiesti6 s’ha dut a terme a nivell de laboratori, de manera que cal tenir en

compte que els resultats son valids per aquesta escala.
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CAPITOL 1

1.0. CONTEXTUALITZACIO

L’aigua és un bé comd, un bé essencial per la vida;

Aigua Riug
principi d’aquesta i origen de moltes cultures. atmnsfirica 100, 2%
‘ Ldacs
El volum total d’aquest recurs natural present al .":1':'.'. | =L
sistema terrestre esta xifrat en 1190 mil billons de 3% w
m3 (Domenech 2008). Aproximadament el 3% del
. . . N . Aigia Epua superiecial 1%
volum total és aigua dolca i estd localitzada  subterraiia
majoritariament (79%) als casquets polars (Figura Gl 799

1.1). Es calcula que el percentatge d’aigua dolca
rapidament disponible per a I'is huma és del voltant

del 0,6%, en front el 97% que és aigua salada. Aigua dolca 3%

saladn
La disponibilitat, qualitat i accés a aquest recurs

hidric per al consum huma, per a 1"ds doméstic,

ramader, agricola, industrial, etc. va lligat a la latitud,

longitud 1 altura geografica, al nivell de Figura 1.1. Distribucié percentual
desenvolupament i a la cultura propia d’'una zona de [laigua al sistema terrestre
determinada. Tanmateix l'accés a l'aigua potable és (adaptat de Doménech 2008).

essencial per a la salut, un dret huma basic.

L’any 2002, el 17% de la poblacié mundial no disposava d’accés al subministrament
millorat d’aigua; mentre que el 42% no tenia accés a cap tipus de sanejament millorat, és a
dir, a sistemes que asseguressin una separacid higiénica dels excrements i de les aigiies
residuals de contacte huma (OMS 2004).

A nivell internacional, des del 1958 s’estan desenvolupant directrius que defineixen els
canons de la qualitat d’aquest recurs natural i els procediments que s’haurien de seguir per
assegurar l'accés a l'aigua sanejada a tot el territori mundial (OMS 2008).

A nivell europeu, els esfor¢os es centren principalment en la gestié i proteccié de I'aigua en
termes qualitatius i quantitatius, en la reduccié del seu us/abus, en llur reutilitzaci6 a
través del desenvolupament de tractaments millorats de l'aigua residual, o en la
implementacié d’aquests tractaments, com és el cas de la Directiva Marc de 'Aigua o
Directiva 2000/60/EC (UE 2000). Com a mesures complementaries que els Estats
membres poden incloure en el programa de mesures previst per aconseguir els objectius
anteriors, I’Annex VI d’aquesta directiva proposa la creacié de les plantes dessaladores,
fonamentat en el significatiu volum d’aigua salada potencialment disponible a nivell

mundial.
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1.1. QUIMICA VERDA

L’abocament descontrolat de grans quantitats de productes quimics arreu del planeta ha
estat i continua sent un dels principals responsables de la contaminaci6, no només hidrica,
siné també atmosfeérica, del sol i del subsol. Els compostos sintetitzats per la industria
quimica, les matéries primeres amb els que s’elaboren, els processos de fabricacio, els
subproductes obtinguts i emesos al medi, les fonts energétiques utilitzades, etc. sén alguns

dels factors causants d’aquesta contaminacid.

Fins a principis dels anys 90 del segle XX, la gesti6 ambiental a Europa i als Estats Units
d’America es focalitza principalment en la reducci6 de I'abocament de determinats
contaminants en compartiments ambientals concrets. Tanmateix la gestié dels residus
intermedis o finals no és una solucié global al problema de la contaminacid, siné un remei

temporal.

Conscients de que la soluci6 raia en una nova manera d’enfocar la quimica i els processos
associats, i situant-se en un escenari global, als anys 90 del segle XX es comencaren a
introduir aspectes ambientals en el disseny dels processos quimics en alguns paisos com
els Estats Units d’America, Anglaterra i Italia (Mufioz 2006), i que posteriorment
s’estengueren arreu. Aquesta nova manera d’entendre i dur a terme la quimica, s'anomena
quimica verda o quimica sostenible, i té com a objectiu el disseny de compostos i processos
quimics que redueixin o eliminin la generacié de substancies perilloses, protegint la salut
humana i el medi ambient, i fent un us sostenible dels recursos (Anastas i Warner 1998;
Domeénech 2005). La quimica verda és, doncs, un cami efectiu cap a la prevenci6 de la
contaminacié: aplica solucions cientifiques innovadores, amb I'objectiu d’obtenir
tecnologies sostenibles i unes millores economiques (ecoeficiencia) que disminueixin
I'impacte ambiental associat als processos quimics en el mén real. A més a més, porta
implicit la consideracio del cicle de vida d’'un producte o d’'un procés, és a dir, té en compte
I'impacte ambiental de totes les etapes que formen part de la vida completa d’aquest: des
de l'extracci6 i consum de mateéries primeres, la manufactura del producte (fonts
energétiques, materials emprats...), la distribuci6, 1's, el posterior reciclatge i, finalment,

I'abocament com a residu.

Per tal d’aconseguir els reptes anteriors, la quimica verda es basa en dotze principis
desenvolupats per la United States Environmental Protection Agency (USEPA) i I'American
Chemical Society (ACS) (Anastas i Warner 1998; Domenech 2005) centrats en quatre

ambits (recursos, residus, reactius i reaccions), detallats a continuacié:
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[u=N

. Prevencié: és millor prevenir la generacio6 de residus que el seu tractament posterior.

N

. Economia d’atoms: els métodes sintétics haurien de ser dissenyats per maximitzar la
incorporacio al producte final de tots o la majoria dels reactius emprats en el procés.

3. Sintesis de productes poc perillosos: sempre que sigui possible, els métodes sintetics

haurien d’estar dissenyats per utilitzar i generar substancies innocues o poc toxiques

per al medi i la salut humana.

S

. Disseny de compostos quimics segurs: s’haurien de dissenyar compostos quimics de
minima toxicitat, tot conservant la seva funcionalitat.

5. Substancies auxiliars segures: sempre que sigui possible, s’hauria d’evitar 1'is de

dissolvents, agents per a la purificacid i separacié de fases, etc. i si no és possible,

caldria que aquests fossin innocus.

(o))

. Eficiéncia energética: la demanda energetica del procés quimic s’hauria de minimitzar,
intentant treballar a temperatura i pressié ambient.
7. Us de matéria primera renovable, sempre que sigui possible tecnologicament i
economicament.
8. Reduccié dels productes o processos secundaris: s’hauria d'intentar evitar o reduir els
processos derivatius com la proteccid/desprotecci6 de grups funcionals, la
incorporacié de grups funcionals (per augmentar la selectivitat), els pre/post
tractaments quimics, etc. i els seus productes secundaris associats, ja que tots ells

impliquen un increment d’energia, de temps i de reactius.

NeJ

. Us de catalitzadors: és millor que I'is de reactius estequiomeétrics. Com més selectiu és el

catalitzador, millor.

10. Disseny de compostos quimics que puguin degradar-se posteriorment per tal que, en
acabar la seva vida ttil, aquests compostos no persisteixin en el medi i es degradin
com a compostos innocus.

11. Control en temps real de processos quimics: s’hauria de monitoritzar el procés, és a dir,
dur a terme metodologies analitiques que permetessin el seguiment a temps real per
evitar la formacié de substancies perilloses.

12. Minimitzar el risc potencial d’accidents quimics escollint el tipus de substancies i el

procediment amb que es treballa.

Tenint en compte aquest tipus de quimica, actualment s6n nombrosos els grups de recerca
que estudien la millora ambiental de processos quimics convencionals i en desenvolupen

altres ambientalment més sostenibles. Un d’ells, és el nostre grup de recerca.
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1.2. TRACTAMENT D’AIGUES RESIDUALS

El concepte de prevencié de la contaminacié encara esta lluny de la seva implementacio
satisfactoria en la major part del sector industrial actual, en concret, i de la societat dels
paisos en desenvolupament econdomic i tecnologic i llurs activitats associades, en general.
Com a conseqiiencia del creixement demografic i del model de desenvolupament economic
fomentat des de I'0Optica capitalista, la demanda i consum de recursos naturals i sintetics ha
marcat un ritme d’extracci6/produccié que ha conduit a un augment significatiu dels
residus generats i abocats al medi ambient, juntament amb un malbaratament dels

recursos naturals.

La contaminaci6 dels sistemes aquatics per fonts antropogéniques és destacable en dos
aspectes: en la quantitat de residus abocats puntualment; i en les nombroses especies
quimiques i en la diversitat de concentracions que hi sén presents. Entre la diversitat
d’especies quimiques s’hi troba I'abocament de macronutrients als rius (per exemple,
21-1061 5,6-106 tones per any a nivell mundial de nitrogen inorganic (75% antropogénic) i
fosfor total (60% antropogénic), respectivament); 'abocament de metalls pesants als
sistemes aquatics (0,3-1,0:10¢ tones per any); els fertilitzants i pesticides (amb una
produccié mundial de 140-10¢ i 5-10° tones per any, 'any 2000); productes provinents del
sector industrial; productes de desinfeccié; farmacs i els corresponents metabolits; etc.
(Schwarzenbach et al. 2006).

El control parcial d’aquests tipus de contaminacié ha provocat que, especialment en els
darrers 20 anys, la normativa i la legislacid referent a determinats parametres qualitatius i
quantitatius de l'aigua de consum i depurada esdevingui més restrictiva. Concretament,
I'any 1991, amb la Directiva 91/271/EEC, la Unié Europea va establir les mesures
necessaries que els seus Estats membres havien d’adoptar per garantir que les aigiies
residuals urbanes rebessin un tractament adequat abans del seu abocament, entre les
quals s’incloia un tractament secundari de les aigiies residuals urbanes per a municipis
majors de 2.000 habitants (UE 1991). La implementacié d’aquesta mesura a municipis
d’entre 2.000-10.000 habitants no va ésser efectiva fins 'any 2006 (UE 2004). Els requisits
que ha de complir l'aigua provinent de les Estacions Depuradores d’Aigilies Residuals
(EDARSs), en funcio de la sensibilitat de la zona on és abocada, es detallen a les Taules 1.1 i
1.2.

Seguint les directrius de la Directiva 91/271/EEC, Catalunya va aprovar l'any 2003 un
reglament per als serveis publics de sanejament (Decret 130/2003), el qual fixa els minims
requisits que ha de complir 'aigua residual no domestica abans de la seva entrada en una
EDAR (especificats a les Taules 1.3 i 1.4).
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Taula 1.1. Requisits per als abocaments procedents d’instal-lacions de depuracié d’aigiies

residuals urbanes mitjangant tractament secundari (UE 1991).

Valor limit Percentatge minim de reduccio
Parametres Habitants > 2.000-10.000 Habitants > 2.000-10.000
10.000 habitants 10.000 habitants
j 70-90 %
DBOs 25mgl1t0:
40% *
DQO 125mgl™1 02 75 %
Solids en Suspensid 35mglt 90 %
Totals (SST) 35mg I 1* 60 mg 1 1* 90% * | 70% *

* Valors establerts per a 'abocament procedent d’EDARs en zones d’alta muntanya (> 1500 m).

Taula 1.2. Requisits per als abocaments procedents d’instal-lacions de depuracié d’aigiies

residuals urbanes mitjancant tractament secundari a zones sensibles a l'eutrofitzacié (UE

1991).
Valor limit
Parametres Habitants > 10.000-100.000 Percentatge minim de reduccio
100.000 habitants
Fosfor total 1mgl?tP 2mgltP 80 %
Nitrogen total 10 mgItN 15mgltN 70-80%

Taula 1.3. Parametres tractables a les EDARs i amb impacte poc significatiu

sobre els objectius de qualitat del medi receptor (Catalunya 2003).

Parametres Valor limit Unitats
T 40 °C
pH 6-10 -
MES (Materies en suspensio) 750 mg ™
DBOs 750 mgl™ 0,
DQO 1.500 mgl™ 0,
Olis i greixos 250 mg ™
Clorur 2.500 mg ™!
Conductivitat 6.000 uS cm™
Dioxid de sofre 15 mg 1™
Sulfat 1.000 mg ™
Sulfur total 1 mg ™
Sulfur dissolt 0,3 mgl™
Fosfor total 50 mg ™!
Nitrat 100 mg ™!
Amoni 60 mg 1™
Nitrogen organic i amoniacal 90 mgl™N
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Taula 1.4. Parametres contaminants dificilment tractables a les EDARs i amb significatiu impacte
sobre els objectius de qualitat del medi receptor i els usos potencials de les aigiies depurades
(Catalunya 2003).

Parametres II/::'I::: Unitats Parametres Valor limit Unitats
Cianur 1 mgl™ | Color Inapreciable en dilucié 1/30
Index de fenols 2 mgl1™? | Nonilfenol 1 mg ™!
Fluorur 12 mg 1™ Te.n\spactlus 6 mg 1™

anionics
Alumini 20 mg 1™ | Plaguicides totals 0,10 mgl™?
Hidrocarburs
Arsénic 1 mgl™ | aromatics 0,20 mg 1™
policiclics
Bari 10 mgl™ | BTEX 5 mg 1™
Bor 3 mgl™ | Triazines totals 0,30 mg ™!
Cadmi 0,5 mg It | Hidrocarburs 15 mgl
Coure 3 mgl? | AOX 2 mg I
Crom hexavalent 0,5 mg 1™ | Cloroform 1 mg I
Crom total 3 mgl™ | 1,2-Dicloroeta 0,4 mg ™!
—. | Tricloroetilé _
1 1
Estany 5 mg | (TRI) 0,4 mg |
—, | Percloroetile _
1 1
Ferro 10 mg | (PER) 0,4 mg |
Manganés 2 mgl™ | Triclorobenze 0,2 mgl™?
Mercuri 0,1 mg 1™ Tetraclprur de 1 mg 1™
carboni
Niquel 5 mgI™ | Tributilestany 0,10 mg I
Plom 1 mg ™
Seleni 0,5 mg It
Zinc 10 mg I

En referéncia a 'aigua apta pel consum huma, la Uni6é Europea va establir els parametres
quimics i bioldogics que aquesta havia de presentar a través de la Directiva 98/83/CE (UE
1998), la qual fou adaptada posteriorment per I'Estat espanyol amb el Real Decreto
140/2003.

Tanmateix, la normativa establerta i el tipus de tractament biologic per a les aigiies
residuals urbanes presenten els seus punts débils en quant a dos grups de contaminants

interelacionats: els contaminants emergents i els compostos organics persistents.

Els contaminants emergents corresponen a substancies detectades als sistemes aquatics
gracies a la millora de les tecniques i instrumentacid analitica (sensibilitat, limit de
deteccid, soroll de fons, etc.). En formen part alguns tensioactius, farmacs, productes per a
la cura personal, additius de la gasolina, etc. S6n contaminants no regulats actualment com
a conseqiiencia de que no es disposa de dades sobre la seva ecotoxicologia i els seus

efectes adversos sobre la salut humana i dels organismes aquatics. Les caracteristiques

-8-
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principals dels contaminants emergents sén l'elevada velocitat de transformacié en
metabolits secundaris que presenten alguns d’ells i que, al mateix temps, sén
continuament introduits al medi ambient (Barcelé 2003). Tot i que la Directiva Marc de
I'Aigua, en l'annex X, ha definit una llista de 33 contaminants prioritaris pel seu risc
significatiu al sistema aquatic (UE 2000), I'emissié continua d’aquests, la diversitat de fonts
que els alliberen, la seva descomposici6 a productes secundaris, etc. fan dels contaminants

emergents un camp en el que cal continuar investigant i regulant.

Determinats tipus de compostos organics presents a 'aigua, entre ells alguns contaminants
emergents o els seus metabolits secundaris, es caracteritzen per la seva baixa o nul-la
biodegradabilitat i/o pel seu caracter toxic o inhibidor per als microorganismes que
s’utilitzen en el tractament biologic convencional. Conseqiientment, el tractament biologic
de fangs activats no és efectiu per a aquest tipus d’aiglies residuals ja que no eliminen
aquestes substancies del sistema aquatic i poden provocar la inactivitat del tractament
(Beltran de Heredia i Dominguez 2002). En sén exemples les aigiies residuals provinents
de la industria paperera, de les industries agroquimiques com la del suro, la de l'oliva, la
vinicola, d’algunes farmacéutiques, etc. En aquests casos, es requereixen tecnologies i
metodes alternatius per a la depuracié de l'aigua, els quals poden ser utilitzats com a etapa
de pretractament a un sistema de depuracié biologica. Els métodes més efectius es basen
en I'ds d’especies oxidants que aconsegueixin mineralitzar la matéria organica, és a dir,
transformar-la en dioxid de carboni, aigua i ions inorganics, o com a minim, en compostos

intermedis biodegradables i innocus.

L’oxidacié quimica convencional utilitza reactius com ara el clor, '0z6, el permanganat de
potassi o els peroxids. En els darrers vint anys, 'oxidacié quimica s’ha millorat amb l'as de
nous reactius, catalitzadors i/o una font lluminosa, donant lloc a una major eficiencia, i en
alguns casos, a un procés més sostenible ambientalment. Aquests nous metodes d’oxidaci6

s’anomenen Processos d’Oxidacié Avangada (AOPs, sigles en anglés).
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1.3. PROCESSOS QUIMICS I ELECTROQUIMICS D’OXIDACIO AVANCADA
(AOP/AEOPs)

1.3.1. PROCESSOS QUIMICS D’OXIDACIO AVANCADA (AOPs)

Els processos quimics d’oxidacié avangada han estat proposats en els ultims anys com
alternativa a la depuracié d’aigiies residuals (Farré 2007; Garcia-Montafio 2007), a la
depuracio de sols (Flotron et al. 2005), atmosferes interiors i exteriors (Monneyron et al.
2003), neteja de superficies textils impregnades de bruticia organica (Mejia et al 2009;
Bozzi et al. 2005), etc. Es caracteritzen per la generaci6 d’espécies radicalaries d’elevat
poder oxidant, fonamentalment el radical hidroxil ‘OH que es caracteritza per ser un
poderos oxidant no selectiu capa¢ de mineralitzar completament la materia organica de
naturalesa diversa. Donat que les espécies oxidants radicalaries son poc estables s’han de
generar in situ gracies a I'is d’activadors, com per exemple catalitzadors de ferro,

'aplicacié d’'una font de radicacio6, sistemes de cavitacid, etc. (Calpe 2003).

En aquests processos s’acostuma a treballar en medi aqués i a temperatura i pressio
ambient. Tanmateix els reactius utilitzats per dur-los a terme (Hz202, 03, TiOz, etc.)

encareixen el procés comparativament parlant amb els tractaments biologics.

S’apliquen a aiglies residuals amb
una carrega de contaminant
relativament baixa (TOC <1 g 1) i
per a volums a tractar inferiors a 50
m3h? (Figura 1.2). Per a carregues i
volums d’aigua superiors, el consum
de reactius seria excessiu. En
aquests darrers casos (TOC>1gl™),
es pot utilitzar I'oxidacié humida i/o
la incineraci6 per a un ampli rang de
volum d’aigua a tractar. El
tractament biologic és viable per a
elevats volums d’aigua residual pero
que presentin valors de TOC inferior
algl™ (Bacardit 2007).

Figura 1.2. Diagrama de les tecnologies existents

pel tractament d’aigua residual en el rang de

carrega organica i volum a tractar pels que sén més

eficients (adaptat de Bacardit 2007).

-10 -
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Aquests sistemes de tractament han estat suggerits com a processos quimicament verds
(Mufioz 2006), és a dir, processos amb baix impacte ambientat associat com a
consequiéncia dels segiients fets: la seva capacitat d’assolir una mineralitzacié completa; la
possibilitat d’aplicar-los a compostos organics de diverses naturaleses; la innocuitat que
presenten els compostos en els que es degraden els reactius emprats; el fet que treballin
en dissoluci6 aquosa i no usin dissolvents organics o altres tipus de substancies auxiliars;
'eficiéncia energetica si es treballa amb radiacié solar; 1ts de matéries primeres
renovables, com l'oxigen; I'is de catalitzadors; etc. Es a dir, compleixen la major part dels

dotze principis de la quimica verda.

Ala Taula 1.5 s’esmenten els principals tipus d’AOPs. Els utilitzats en aquesta tesi doctoral

pel tractament d'una aigua residual de baixa biodegradabilitat seran descrits

posteriorment.
Taula 1.5. Classificacié dels principals tipus d’AOPs.
Tipus d’AOP Fonaments
03/UVB
Processos d’ozonitzaci6 03/H20:
03/H202/UVB
Fotocatalisi heterogénia Semiconductor/UVA-vis/H20

Fenton (H202/Fe?*)

(Foto)catalisi homogénia .
Foto-Fenton (Hz202/Fe?*/UV-vis)

Processos fotoquimics H20,/UVB
Ultrasons/H20
Teécniques de cavitaci6 Ultrasons/ H202
Ultrasons/ O3
Irradiacié amb ultraviolat de buit (VUV) H.0/UVC/en condicions de buit

1.3.1.1. RADICAL HIDROXIL

Després del fluor, el radical hidroxil és la segona espécie amb un major poder
oxidant (2,80 V vs. NHE, Taula 1.6), la qual cosa li confereix la capacitat d’oxidar, amb un
baix grau de selectivitat, la materia organica. Les constants de velocitat obtingudes per
I'atac del radical hidroxil a diversos tipus de substancies organiques en medi aqués i a
25°C es troben en un rang de 106-10° M 1 st (Monod et al. 2005; Andreozzi et al. 1999), fet

que indica que aquesta espécie radicalaria presenta un temps de vida curt.

La base conjugada del radical hidroxil ("OH) és I'anié radical oxigen (0'7), i presenta un pKa
=11,9.

-11 -
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Taula 1.6. Potencial de reduccio estandard de les principals espécies oxidatives (Vanysek 2004; Hager 1990).

Espécie Eonye /V (25 %C)
Fluor: F2/F~ 2,87
Radical hidroxil: "OH/H-0 2,80
Oxigen atomic: 0/H20 2,42
0z46: 03/ H20 2,07
Peroxid d’hidrogen: H.02/H20 1,77
Radical hidroperoxil: HO2"/H20 1,70
Permanganat: MnO4 /MnO2 1,68
Acid hipocloric: HC10/Cl, 1,61
Acid hipobromic: HBrO/Brz(g) 1,57
Acid hipoiddic: HIO/I, 1,45
Clor: Clz/CI” 1,36
Oxigen: 02/H20 1,23
Brom: Braqq)/Br- 1,09
lIode: I2/T" 0,54

S’han descrit diverses vies d’atac del radical hidroxil sobre la matéria organica. La
principal, és l'abstraccié6 d’hidrogen per part d’aquesta espécie (reacci6 1.1) generant
especies organiques radicalaries que poden evolucionar a un radical peroxil organic
(ROO"). Altres vies d’atac proposades sén la transferéncia electronica de la matéria
organica al radical hidroxil (reaccié 1.2) i l'addicié electrofilica d’aquest a enllagos
insaturats (reaccié 1.3), sent aquesta darrera similar a una substitucié electrofila
aromatica, que pot ser alentida pels substituents electro-acceptors (-NOz, -COOH), i

accelerada pels electro-donadors (-OH, -NHz) (Legrini et al. 1993):

‘OH+RH 00~ R +H:0 (1.1)
‘OH+RX 00O~ RX'*+OH- (1.2)
R R R.. R

H:;=<H +°'0H 0O- HH_:E”” (1.3)

En concentracions locals relativament elevades de radical hidroxil, aquesta espécie pot
dimeritzar generant peroxid d’hidrogen (reacci6é 1.4). Aixi mateix, també pot reaccionar
amb el peroxid d’hidrogen produint el radical hidroperoxil (HOz', reaccié 1.5), espécie amb
un grau de reactivitat menyspreable quan es compara amb el del radical hidroxil i que
sembla no contribuir significativament a 1'oxidacié de la materia organica (Legrini et al.
1993):

‘OH+'0OH 0O~ H20: (1.4)

‘OH + H20: 0O 0~ H20 + HO?' (1.5)

-12 -
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1.3.1.2. PROCES DE FENTON

La mescla de peroxid d’hidrogen amb quantitats catalitiques de ferro (II) es coneix
com a reactiu de Fenton. Aquesta dissoluci6 presenta una elevada capacitat oxidativa degut

a la generaci6 del radical hidroxil a partir de la segiient reaccié:

Fe2*(aq) + H202(aq) 0 O~ Fe3*(ag) + OH (aq) + "OHaq) (1.6)

Les propietats oxidatives d’aquesta dissoluci6 foren descobertes per Henry John Horstman
Fenton (Fenton 1894). Actualment, el procés basat en el reactiu de Fenton és considerat un
dels principals AOPs pel tractament d’aigiies o sols contaminats (Bossmann et al. 1998) ja
que és un atractiu sistema oxidatiu que no requereix reactius complexos (el H202 és un
oxidant disponible comercialment, relativament estable térmicament, de facil
emmagatzematge, i soluble en aigua; les sals de Fe(Il) s6n emprades en quantitats
catalitiques). A més a més, requereix una minima inversio de capital (sistema operacional
senzill). Es, per tant, una font de radical hidroxil de relativament baix cost, comparat amb

altres processos d’oxidacié avangada (Legrini et al. 1993).

El mecanisme de la reaccié de Fenton encara esta sota discussio. El proposat per Harber i
Weiss (1934) i ratificat/ampliat posteriorment per Walling (1975), en medi aquos, es
mostra a continuacid. Els valors de les constants de velocitat i d’equilibri han estat extretes

del recull de referéncies bibliografiques dut a terme per Sychev i Isak (1995).

Fe2*(aq) + H202(aq) 0 O- Fe3*@aq) + OH (aq) + 'OH@aqy k=417 -79 M 157! (1.6)
Fe2*(ag + "OH@aq) 0 0~ Fe3*aq + OH (ag k=25-51-108M1s’t  (1.7)
H202(q) + 'OH@q OO~ HO2 g + H20q) k=17-45-10"M1s’t (1.5
FeZt(aq) + HO2 (ag) OO~ Fe3*(aq + HO2 (aq) k=0,72-15-100M1s’t (1.8)
2°0Hpug 00~ H2030q k=5-8-109M1s! (1.4)
2 HO2 (aq) O3> H202(q) + O2(aq) k=08-22-10M1st  (1.9)
HO:2 "(aq) + 'OH@aq) O 0O~ H20q) + Oz k=1,4-101M1s? (1.10)
"OH@g) == 0""aq) + H*ag) Keq=1,0-10712M (1.11)
H2020q) = HO2 () + H'tag) Keq=2,6-10712M (1.12)
HO2 aq) == 02""(aq) + H*(aq) Keq=3,5-10°5M (1.13)
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Alguns cientifics (Sychev i Isak 1995) postulen que quan la reaccié de Fenton té lloc a pH
neutre o basic la reacci6 1.6 no té lloc directament sind a través de dos complexos de
transicié que apareixen de forma seqiiencial: [Fe""(HO2)]*, i un complex intermedi de ferro
en estat d’oxidacié 1V (ferril), [Fe'VO]?*, essent aquest ultim significatiu per a 'oxidaci6 de
la matéria organica en determinades condicions (Figura 1.3). Aquesta hipotesi esta basada
en calculs quantics sobre els nivells energetics de les especies quimiques que intervenen
en la reaccié de Fenton.

HO s + H ot

Y,

Oy + Fe® g + 01

, a0y g ;%
Crniclae sy
del suibstrat

II'-"'““III-““- II-'1,-|;|[[:|_|]|'||": Fo* _,|"-"| " .ﬂ”_..”

Cixudacid L
bz sushsiral

Figura 1.3. Esquema del mecanisme alternatiu involucrat en la reaccié de Fenton (adaptat de
Bossmann et al. 1998; Sychev i Isak 1995).

La regeneracié del catalitzador, Fe?*, té lloc principalment a través de la reaccié del Fe3+
amb H20., reaccions de Fenton-like (reaccions 1.14 i 1.15). Altres vies de regeneraci6 del
catalitzador s6n les reaccions 1.16 i 1.17, tot i que tenen lloc en menor grau com a

conseqiiencia del baix poder oxidant del peroxil i hidroperoxil front al del peroxid

d’hidrogen.
Fe3+(aq) + HZOZ(aq) i [FeOOH]2+(aq) + H+(aq) Keq = 2 . 10_3M (1.14’)
[FeOOH]?"ag) 0 0 FeZ*ag) + HOZ' (ag) k=1-22-102M1s?  (115)

Fe3*(aq + HO2 (aq) 0 O~ Fe?*(ag) + H*(aq) + O2(g) k=03-2x108M1s1  (1.16)
Fe3*ag) + 02 (aq) O O~ Fe?*(aq) + Oz k=0,05-19-10°M1s1 (1.17)
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Addicionalment, els radicals organics generats a partir de I'oxidaci6 del radical hidroxil
(reaccions 1.1-1.3) es poden novament oxidar o reduir amb els ions férric (reaccié 1.18) i

ferrés (reaccio 1.19), respectivament, o bé polimeritzar (reaccié 1.20):

Fe3*(aq + R'ag) 0 0~ Fe2*(aq) + R*(aq) (1.18)
Fe2*(aq) + R'(ag) + H*aq) O O~ Fe3*(aq) + RHpqg (1.19)
2 R‘(aq) 00- R_R(aq) (120)

El procés de Fenton engloba les anteriors reaccions (1.1-1.20), sent la 1.6 la principal. La
regeneraci6 del catalitzador a través de les reaccions de Fenton-like és I'etapa determinant
de la velocitat d’aquest procés ja que, tenint en compte els valors de les constants de
velocitat, presenten velocitats de reaccié d’entre quatre i cinc ordres de magnitud inferiors

ala reaccio de Fenton.

Diversos estudis (Pignatelo 1992; Wu et al. 1999) han comprovat que el pH més
favorable per al procés de Fenton es troba entre 2,8-3,0. Al voltant d’aquest pH, els ions
predominants de ferro, el ferrds i el ferric, es troben dissolts en forma d’aqua-complexes,
destacant com a principals els segiients: [Fel(H20)¢]?* (expressat en aquesta tesi com a
Fe?+), el [Fe'(OH)(H20)s]?*, [Fe"(OH)z(H20)4]* i [Fel(H20)¢]3* (expressats com a
[Fe(OH)]?*, [Fe(OH)z]* i Fe3*, respectivament) i, en menor quantitat, [Fe2(H20)s(OH)2]**
(expressat om a [Fe2(OH)z]**) (Faust i Hoigné 1990; Gallard et al. 1999). La predominanca
dels aqua-complexes de ferro(Il) en funci6 del pH es representa a la Figura 1.4 (Gernjak
2006). Quan el pH és superior a 3, esdevé rapidament la formacié de precipitats
d’oxids/hidroxids ferric i ferrds, sent funcié de la temperatura i la concentracié de dites

especies.

pi -]
[ L5 2 1.5 3 a8 1 a5 5
H:lll i i i i

s m e —
e gl

Figura 1.4. Evoluci6 0y /./”:"L‘H-,{Hﬁﬂ:‘“m
igura 1.4. volucio en E'-._.l o =,

funcié del pH dels aqua-

= 10"y
complexos de Fe(lll), a o i
una concentracié de 20 Iu-";
mg 71 i 20°C (Gernjak |
2006). w L, //

w- [Feib o)™ o [Fe(MA O [FelHON080,]
e [Fe(Fl 000 ] & |I'¢.|_I[-[]H[le[b_.]""
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El procés de Fenton també es veu afectat per la salinitat de I'aigua a tractar. Alguns
anions (Hz2PO4, Cl0O47, NOs', Cl', SO427, CO3%", HCOs3T, etc.), o I'elevada quantitat d’aquests en
dissoluci6, poden actuar d’scavengers (competidors de la reacci6é d’oxidacié de la materia
organica) ja que reaccionen amb el "OH i I'eliminen del medi generant espécies amb un
poder oxidant menor; també és destacable la complexacié d’algun dels anteriors anions
amb el Fe?* i/o Fe3+*. La velocitat de reaccié del radical hidroxil amb els scavengers depén
de l'especie ionica propiament dita i de la seva concentraci6, del pH de la dissolucid i de la
preséncia simultania d’altres scavengers en el medi de reacci6 (Pignatello 1992).
Tanmateix, per a les mateixes condicions, alguns autors (Siedlecka et al. 2007; Staehelln i
Hoigné 1985) han postulat que I'hidrogen/dihidrogenfosfat i el carbonat/hidrogen-
carbonat sén els que presenten un efecte scavenger més important. Les reaccions 1.21
(Pignatello 1992), 1.22 (Boncz et al. 2005), 1.23 i 1.24 (Zhao et al. 2009) sén alguns
exemples representatius:

.

*OH@g)+Cl (ag) alajajatajajess HOCI " (aq) kazgldongulsm_l@ Cl' ag+H20( noofngg- Cl2"ag) (1.21)
"OHgq + H2POs ag 00~ OH g + H2POs'ag ~ k=1-107 Mgt (1.22)
*OHaq) + HCO3 agy 0 0 H20p) + CO3™(ag) k=8-106M1st (1.23)
"OHaq) + CO3% (ag) O O~ OH (aq) + CO3 (aq) k=4-108M 15t (1.24)

1.3.1.3. PROCES DE FOTO-FENTON (FF)

La combinacié del reactiu Fenton amb radiacié UV/visible déna lloc al procés de
foto-Fenton, responsable de I'increment de la velocitat d’oxidacié de la materia organica
com a conseqiiencia de la major velocitat de regeneraci6 del catalitzador, Fe?*, a través de
les reaccions de foto-Fenton (1.26 i 1.27) (Zuo i Hoigné 1992; Andreozzi et al. 1999) i foto-
Fenton-like (1.28-1.31) (Pignatello et al. 1999) que permeten que es dugui a terme
continuament la reaccié de Fenton (1.6), i que s’obtingui una major generaci6 de "OH. Les
anteriors reaccions es fonamenten en la transferencia de carrega del lligand al metall

(TCLM), expressada de forma general en la reaccié 1.25.

[Fe”ILn](-rﬁ?’) (aq) D}‘ﬂﬁ [Fellan](-n+3)*(aq) 0 0- [FeHLn-l](-(n-l)+2) (aq) + Lox.(aq] (125)

[Fel'(H20)]3* g OT— Fe?*@g + OHug + H* ey (1.26)
[Fe'OH]?* gy O™ Fe?*(ag) + "OHpg) A=290-400 nm (1.27)
Fe3*aq) + H202(aq) == [Fe™OOH]?*@aq) + H*@aq) (1.28)
[FellOOH]%*(aq) O™M- [FellOOH]%*(ag) O O~ Fe?*(aq) + HO2 (ag) (1.29)

0O {Fel"0" <> FeV=0}(q) + "'OH(q (1.30)
00- Fev=0(aq) + OH_(aq) (131)
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Es postula que la reaccié de foto-Fenton-like pot generar un compost on el ferro esta
formalment en estat d’oxidacié IV (ferril) o V (perferril), i que pot oxidar directament la
matéria organica, paral-lelament a 'actuacié del "OH, seguint una transferéncia electronica

o d’oxigen amb aquesta (Pignatello et al. 1999).

La fotolisi per la transferencia de carrega del lligand al metall (TCLM) també té lloc en

alguns complexes de I'i6 férric amb intermedis organics que posseeixen grups carboxil i

hidroxil (oxalat, citrat, etc.), regenerant, paral-lelament, el Fe2* (Hislop i Bolton 1999):
[RCOO-Fell]2*q) O™ R'(aq) + Fe2*(aq + CO2(aq) (1.32)
[ROH-Fell]3*q) O™ RO aq + Fe?*aq + H@g) (1.33)

Alguns estudis recents (Ma et al. 2005) publiquen que la transferéncia electrdnica dels
lligands organics cap al Fe3* és més efectiva sota radiaci6 UV /visible entre el rang de
longitud d’ona de 290-570 nm. Per tant, aquestes reaccions es poden dur a terme
utilitzant l'energia solar com a recurs renovable, reduint, a priori, les despeses
energétiques, 'impacte ambiental, i millorant l'eficiéncia del tractament. En aquestes

condicions, el procés s’anomena foto-Fenton solar (SFF).

A longituds d’ona inferiors a 280 nm, és possible la fotolisi del H202 generant radical
hidroxil (reaccié 1.34):
H20209) OM- 2 OHgg A<280nm (1.34)

Tanmateix la velocitat d’aquesta reacci6 depén del pH del medi, augmentant amb
l'alcalinitat, probablement degut al major coeficient d’absorcié molar de I'anié peroxid,
HO: (€ =240 M! cm™!) respecte al del peroxid d’hidrogen (€ = 18,6 M'* cm™!) a 253,7 nm
(Legrini et al. 1993). Per tant, si el procés de foto-Fenton es duu a terme a pH acid i
s'utilitza la radiacié solar per al procés de foto-Fenton (la radiacié de longituds d’ona
inferiors a 280 nm que arriba a la superficie terrestre és relativament baixa, veure Figura

1.5) es pot esperar que aquest procés sigui poc significatiu.
1.3.1.4. RADIACIO SOLAR

En aquesta tesi doctoral, la font de radiacié utilitzada per dur a terme el procés de

foto-Fenton i fotoelectro-Fenton és la llum solar, font d’energia renovable.

La radiaci6 electromagnetica emesa pel Sol, com a conseqiiencia de les reaccions de fusié
que es produeixen al seu nucli, arriba a I'atmosfera terrestre on és parcialment dispersada,
reflexada, absorbida, etc. per alguns gasos que la composen i per particules d’aerosol,

principalment.
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Conseqiientment, a la superficie terrestre arriben principalment les ones
electromagnétiques de longituds d'ona compreses entre uns 280-4000nm: la
corresponent a 'UVB (280-320 nm), UVA (320-380 nm), visible (380-720 nm) i IR (720-
4000 nm). A la Figura 1.5 es presenta l'espectre solar terrestre resultant de les mesures a
48 estats contigus dels Estats Units d’América en un periode d'un any, per a dies
assolellats, i sota les condicions ambientals especificades al peu de la figura. L'angle
d’inclinaci6 seleccionat per fer les mesures (37°) és aproximadament la latitud mitjana

dels estats contigus en els que s’ha mesurat la radiacié (ASTM 2003).
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Figura 1.5. Espectre de radiacié solar total (amb les segiients condicions atmosfériques: massa
d’aire absoluta (AM) = 1,5; columna de vapor d’aigua equivalent a 1,42 cm; columna d’ozé de 0,34
cm) (ASTM 2003): () radiacio extraterrestre; (———) radiacié solar global; (——-) radiacié solar

directa mesurades amb una inclinacid de 37 °de I'aparell de mesura.

La radiaci6 solar extraterrestre correspon a la incident al limit de 'atmosfera. La radiacio
solar global és el flux d’energia que incideix sobre la superficie terrestre i esta formada per
la radiacio directa més la difusa (radiaci6 directa dispersada a través de la interaccié amb
les particules en suspensié de I'atmosfera i els nuvols). Per tant, la quantitat de radiacié
directa i difusa varia diariament en funci6 de I'estat del temps, com per exemple, de les

particules en suspensi6 i del grau de nuvolositat.

La radiacio solar emesa en una zona i dia concrets depén de varis factors: astronomic
(distancia Terra-Sol i inclinacié del Sol), geografics (latitud, altitud i orografia) i
meteorologics (estat del cel). Els dos primeres son previsibles, ja que sén aproximadament

constants en un periode determinat; per contra, els factors meteorologics sén canviants, de
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manera que les dades d’irradiancia afectades per aquest factor (irradiancia directa i difusa,

per exemple), en general, son tractades des d'un punt de vista estadistic (Cuevas 2009).

Percentualment, tenint en compte la Figura 1.5, la distribucié de la irradiancia en funcié6 de
la zona espectral és mostra a la Taula 1.7. Tot i que aquests percentatges poden variar en
funci6 dels factors anomenats anteriorment, en termes generals les radiacions UVA i UVB
son les que es veuen més afectades pel seu pas per l'atmosfera, reduint-se
aproximadament a la meitat del seu valor (del 12 al 6,5%). El percentatge d’aquestes
components també és significatiu en la radiacié difusa.

La component visible i la IR so6n les majoritaries en la radiacié solar, destacant les

longituds d’ona del visible en quant a major valor absolut d’irradiancia.

Taula 1.7. Distribucid percentual de la irradiancia solar en funcié de la zona espectral.

UVBiUVA (%) Visible (%) IR(%)
Irradiancia extraterrestre 12,0 44,5 44,0
Irradiancia global 6,5 48,0 45,5
Irradiancia directa 4,5 47,0 48,5

Tenint en compte que les reaccions de foto-Fenton tenen lloc per absorcié de radiacié
compresa entre la zona de 'UV i del visible, la radiacié solar sera una font energéticament

eficient i sostenible per dur a terme aquests tipus de processos.

1.3.2. PROCESSOS ELECTROQUIMICS D’OXIDACIO AVANCADA (AEOPs)

El tractament d’aigiies residuals per via electroquimica ha estat significativament
impulsat durant els darrers deu/quinze anys gracies al desenvolupament de la tecnologia
electroquimica (Martinez-Huitle i Brillas 2009). Podem classificar aquests tipus de

tractaments en processos electroquimics classic i avangats.

Els principals processos electroquimics classics son els segiients: 'electrodeposicid, procés
de recuperacié de metalls; processos de membrana per gradient de concentracié, basats en
la diferencia de potencial quimic entre els dos costats d'una membrana d’intercanvi idnic;
processos de membrana per gradient eléctric, que és una electrodialisis, basada en la dialisi
tradicional, i que permet la desmineralitzacié d’aigiies salobres, i I'eliminaci6 i el reciclatge
d’acids i alcalis; métodes de separacié de fase, com l'electroflotaci6, I'eltrofluoculaci6 i

'electrocoagulacié; etc. (Sauleda 1998).

Els Processos Electroquimics d’Oxidacié Avangada (AEOPs, en angles) es basen en 'oxidacio

directa i/o en la indirecta, a través d’espécies actives electrogenerades, de la materia
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organica arribant a la mineralitzaci6 total (combustié) o parcial (conversio) dels

compostos organics.

Els AEOPs sén processos versatils, ambientalment compatibles (el reactiu principal,
I'electro, és considerat un reactiu net), energeticament eficients (al treballar en condicions
properes a la temperatura ambient i pressié atmosferica) i segurs, ja que s’afegeixen pocs
reactius quimics i s’evita, conseqiientment, la perillositat associada a la manipulacid i
transport d’aquests (Martinez-Huitle i Brillas 2009).

Segons Fryda i els seus col-laboradors (2003), els AEOPs sén aplicables a aigiies
contaminades amb carregues inferiors a 100 g I't DQO sent el rang optim, en quan a
economia i eficiéncia, entre els 0,1-25 g 1! DQO. Fet que situa aquests processos en
avantatge front els AOPs, que només soén aplicables quan el rang de DQO es troba entre
0,1-5 g1'! (Andreozzi et al. 1999).

Els tipus d’eléctrodes utilitzats en els AEOPs es detallen a continuacio.
1.3.2.1. ANODE

S’utilitzen anodes d’elevat sobrepotencial d’oxigen que afavoreixen la generaci6 in
situ del radical hidroxil (o d’altres espécies oxidants) per via electroquimica, i a través de
'oxidacié de l'aigua.

En medi aqués, 'oxidacié de I'aigua condueix a I'alliberament d’oxigen (reaccié 1.37), sent
la suma de dues reaccions (1.351i1.36):

HZO(ads) 00- .OH(ads) + H+(ads) +e (135)
"OHgds) 0 O- Y O2(ads) + H*(ads) + €~ (1.36)
H20@ds) O O- %2 O2(ads) + 2 H*(ads) + 2 €~ (1.37)

Com a conseqiiencia de treballar amb anodes d’elevat sobrepotencial d’oxigen, la reaccié
1.36 és més lenta, aconseguint una significativa generaci6 de "OH. Cal remarcar que la
major part d’aquest radical es troba adsorbit a la superficie de I'anode i que, per tant, la
seva reactivitat depén fortament de la naturalesa del material de I'electrode. Tenint en
compte el fet anterior, alguns autors com Comninellis (Marselli et al. 2003) han postulat

que es poden definir dos classes extremes d’eléctrodes: els actius i els no actius.

- Eléctrodes actius (Pt, IrOz, Ru02): selectius, de baixa activitat quimica (pobre oxidaci6 de
la materia organica via radical hidroxil) i d’elevada activitat electroquimica o

electrocatalitics (afavoreixen l'evolucié de I'aigua a oxigen) com a conseqiiencia de la
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forta interacci6 del radical hidroxil a la superficie de I'eléctrode, M("OH); es podria dir
que aquesta espécie esta quimioadsorbida. Aquest fet fa probable I'oxidacié del radical
hidroxil a oxigen a la superficie anddica, formant el superoxid MO (Figura 1.6, reaccié c);
en aquest cas, el parell redox MO/M actua com a mediador en 'oxidacié de la mateéria
organica (Figura 1.6, reacci6 f). Tanmateix I'anterior reaccié esta en competéncia amb la

descomposicié del MO a Oz (Figura 1.6, reaccié d).

- Electrodes no actius (SnO2z, PbO2z, BDD): hi ha una interacci6 feble entre el radical hidroxil
i la superficie de l'electrode, trobant-se fisisoadsorbit. Conseqiientment, l'activitat
quimica d’aquest radical és més elevada (Figura 1.6, reacci6 e) ja que es minimitza la

seva oxidacié a Oz (Figura 1.6, reaccié b). Presenten una baixa activitat electroquimica.

HsO P M - Figura 1.6. Esquema de l'oxidacié indirecta de
.\'-; i lr. — compostos organics en un anode d’elevat
HI#_'-__:/ f?ﬁ{:f:" |: e sobrepotencial d'oxigen (Marselli et al. 2003):
f x"-l,." a) oxidacié de l'aigua a radical hidroxil; b)
| R ‘“—/r/{:._‘w . oxidacié electroquimica del ‘OH a 0z c)

- i g N
M}'GH} “ MO formaa.(i 'del meta,II superoxid (M.O).;, d)
B P formacié d’0z a través de la descomposicic del
""-h-:_.i.__ = MO; e) oxidacié de la mateéria organica (R) via
v radical hidroxil; f) oxidacié de la matéria

HY+&”

organica via metall superoxid.

Per als processos electroquimics, s’empren anodes de diferents materials, com per
exemple de plati sense dopar o dopat amb PbOz, SnOz o IrOz; de Ti/PbO2; de Pb/Pb0Oz; de
Ti/SnO2; etc. No obstant, el principal problema associat a aquests materials és la poca

estabilitat de I'anode i/o la baixa eficiencia de corrent (Montilla et al. 2002).

Des de finals dels anys 80 del segle XX, s’estan utilitzant exitosament els electrodes de
diamant dopat amb bor (BDD, sigles en angles). Pleskov i els seus col-laboradors (1987)
realitzaren els primers estudis sobre el comportament electroquimic del diamant.
Actualment, les aplicacions per aquest tipus d’anode son diverses: electrosintesi, aparells
acumuladors d’energia, electroanalisi, tractament d’aigiies residuals (Zhi et al. 2003; Sirés
2005; Flox et al. 2006).

El fet de dopar el diamant amb bor confereix millores significatives als AEOPs, ja que

aquest tipus de material presenta propietats utils (Marselli et al. 2003; Kraft et al. 2003):
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- Estabilitat quimica.

- Elevada resisténcia a la corrosio.

- Elevada estabilitat térmica.

- Duresa.

- Conductivitat eléctrica acceptable.

- Poca adsortivitat.

- Amplia finestra electroquimica (de 3 V aproximadament a densitats de corrent
inferiors a 1 mA cm™): I'evolucié de I'hidrogen comenga a —1,3 V respecte NHE i
I'evolucié d’oxigen als 2,3V respecte NHE.

- Elevat sobrepotencial d’evolucié d’oxigen: el potencial d’evolucié d’oxigen pel BDD és
d’aproximadament 1 V superior al potencial redox estandard de la reacci6 d’evoluci6 a
oxigen (1,23 V respecte NHE).

- Febles corrents residuals.

Es considera un eléctrode no actiu pel qué fa a la débil adsorcié del radical hidroxil a la
seva superficie, donant lloc a una elevada reactivitat quimica vers els compostos organics;
paral-lelament, s’ha comprovat que la combustié electroquimica directa de matéria
organica a la superficie anodica té un important paper en alguns casos, gracies a
I'estructura tridimensional i rugosa (Figura 1.7) i 'elevat sobrepotencial que presenta
aquest electrode. També és destacable l'oxidacié de la matéria organica, accelerada a
elevades temperatures, mitjangant oxidants débils electrogenerats a I'anode de BDD com el
perdxid d’hidrogen (reaccié 1.38), o bé el peroxodisulfat (reaccié 1.39) quan es treballa en

un medi en presencia d’ions sulfat (Flox et al. 2006):
2H20[ads) oo HZOZ(adS) + 2H+(ad5) +2e” (138)
2HSO4 (aas) O3+ S208% (ads) + 2 H(aas) + 2 €~ (1.39)

Depenent del nivell de dopatge amb bor, el diamant mostra un comportament semi-

metal-lic (elevat dopatge) o semiconductor (baix dopatge) (Sirés 2006).

Actualment, la tecnica més utilitzada per sintetitzar els films de diamant sintéetic dopat
amb bor és la de HF CVD (Hot Filament Chemical Vapor Deposition). A grans trets, en
aquesta tecnica el gas reactiu (format principalment per hidrogen i, en menor percentatge,
per meta) i el gas dopant (trimetilbor o bé dibora) sén introduits en una cambra on s’hi
troba un filament de tungsté o tantal a una temperatura d’entre 2200-2600°C. La pressi6
aplicada a la fase gasosa es situa entre 10-50 mbar. En contacte amb el filament, 'hidrogen
s’atomitza i condueix a una serie de reaccions radicalaries que donen lloc a que el carboni
del meta es dopi i es dipositi en forma de diamant (dopat amb bor) a la superficie d'un
substrat que es manté entre 700-925°C (Michaud 2002).
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Les condicions detallades en les que té lloc la sintesis dels films de BDD Diachem"
(pretractament del substrat, deposicié del diamant, caracteritzaci6 del material) es pot
consultar a Fryda et al. (2003). Com a substrats s’utilitzen el silici, el molibdeé i el tungste;
els valors tipics de dopatge varien entre 500-8000 mg 1! bor; s’obtenen pel-licules de BDD
d’entre 1-5 um d’estructura policristal-lina tridimensional i en les que la superficie
presenta grups C-H que li confereixen propietats hidrofobes i que influeixen en la velocitat

de transferencia electronica.

Figura 1.7. Estructura microscopica tridimensional
d’una capa de BDD dipositada sobre p-Si obtinguda per
HF CVD (Michaud et al. 2000).

1.3.2.2. CATODE

El catode emprat en els AEOPs pot ser de naturaleses diferents en funci6 de la
utilitat que se li vulgui donar. Alguns exemples destacables sén el catode d’acer, de grafit,
de carboni vitri reticulat, de fons de mercuri, de teixits tridimensionals de carbé, etc. (Sirés
etal. 2006).

Concretament, per a l'electrogeneracié de perdxid d’hidrogen s'utilitzen catodes de
carboni degut a la baixa toxicitat i el baix cost que presenten quan es comparen amb altres
electrodes (Hg o Au, respectivament). Un dels emprats és el catode de difusio d’oxigen. El
seu us es remunta al 1930, quan el Japo i els Estats Units d’Ameérica comencaren a usar
diferents tipus de teles de carb6 amb porositats diverses per electrogenerar el peroxid
d’hidrogen a partir d’oxigen o aire sintetic. L'utilitzat en aquesta tesi es basa en una tela de
carbo-tefl6 (Criack—PTFE) en la que té lloc la segiient reaccié redox, a pH acid (1.40), o basic
(1.41):
Oz + 2H*@aq) +2€7 0O O- H202(aq) Eovue= 0,695V (1.40)

O2(g + H20@ + 2¢” 00~ HO2 @aq) + OH gy E%\ue=—0,076 V (1.41)

El mecanisme proposat per a la generacié de peroxid d’hidrogen es mostra a continuacié
(Calpe 2003):
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02aq) == O2(ads) (1.42)
Oz2(ads) + €~ O 0~ 02 (ads) (1.43)
02 (ads) + H200) == HO2 (aas) + OH (ag) (1.44)
HO2 (ads) + €& == HO2 (ads) (1.45)
HO2 (ads) == HO2 (aq) (1.46)
HO2 (aq) + H*aqg == H202(aq) (1.47)

El carbé també s’ha usat ampliament com a material catodic per a I'electrogeneraci6 de
perdxid d’hidrogen com a conseqiieéncia de tenir un elevat sobrepotencial per a I'evoluci6
d’hidrogen i una baixa activitat catalitica per a la descomposicié del peroxid d’hidrogen
(Panizza i Cerisola 2001).

Ala Figura 1.8 es mostren els diferents components d’'un catode de difusi6 d’oxigen.

Entrada (3

w

Filament de Mijor L%
o~ = Tapa superior
Connexid al galvanostals—'

Tul dle poliprepi

Col-lector de NI/Cr—_ o8, o o
——* Sorikda O,

Tela de ¢ PTPE—"
wa = Tapa inferior

Figura 1.8. Esquema d’un catode de difusid d’oxigen.

Ala Taula 1.8 es resumeixen els principals tipus d’AEOPs. Els utilitzats en aquesta tesi pel

tractament d’'una aigua residual de baixa biodegradabilitat seran descrits més a bastament.

Taula 1.8. Classificacié dels principals tipus d’AEOPs.

Tipus d’AOP Fonaments
H20 (anode)/H.0 (catode)
H20 (anode)/02 (catode)

Oxidacié anodica

Electro-Fenton H20 (anode)/02 (catode)/Fe?*
Fotoelectro-Fenton H20 (anode)/02 (catode)/Fe?*/UV-vis
Peroxi-coagulacié Fe (anode)/0: (catode)

Foto peroxi-coagulacié Fe (anode)/0: (catode)/UV-vis
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1.3.2.3. PROCES D’ELECTRO-FENTON (EF)

El procés d’electro-Fenton (EF) es caracteritza per la generaci6 in situ de peroxid
d’hidrogen, em medi acid, a partir de l'oxigen subministrat en forma d’oxigen molecular
gasos pur o d’aire sintétic a un catode de difusié d’oxigen. A I'aigua contaminada que es vol
tractar s’hi addiciona una quantitat catalitica d’'una sal de ferro(Il), de manera que el
peroxid d’hidrogen generat reacciona amb el Fe(II) donant lloc a la reaccié de Fenton

(reacci6 1.6) i generant el radical hidroxil.

Si s’utilitza un anode de BDD, la generaci6 de radical hidroxil es veu incrementada, seguint

la reaccio6 1.35.

HZO[adS) oo .OH(ads] + H+(ad5) +e (135)
Tanmateix, en 'anode de BDD també poden tenir lloc reaccions parasitaries, com per

exemple la reaccié 1.48 que comporta I'oxidaci6 del peroxid d’hidrogen electrogenerat:

HZOZ(adS) oo HOZ.(ads] + H+(ads] +e (14‘8)

La regeneraci6 del catalitzador, Fe(II), té lloc majoritariament a través de les reaccions de
Fenton-like (1.14-1.15) i a través de la reduccidé del Fe(IlI) al catode. Paral-lelament, el

Fe(IIl) es regenera a I'anode a partir de 'oxidacié del Fe(II).

Les avantatges aportades pel procés d’electro-Fenton respecte al d’oxidacié anodica, aixi
com les millores en eficiéncia introduides per I'is de I'anode de BDD respecte a altres tipus
d’anodes, com el de plati o el de ferro, ha estat evidenciat experimentalment a través de
diversos estudis (Boye et al. 2006; Sirés et al. 2006; Guinea et al. 2008).

1.3.2.4. PROCES DE FOTOELECTRO-FENTON (FEF)

El procés de fotoelectro-Fenton (FEF) es caracteritza per la combinaci6 dels
avantatges que presenta I'EF (generacid in situ de peroxid d’hidrogen i generacié de radical
hidroxil a través de la reaccié de Fenton i de I'anode de BDD) i dels del foto-Fenton (major
velocitat de regeneracié del Fe(Il) i fotolisi directa de la mateéria organica o dels complexos
que formen alguns compostos amb el Fe (I1I), seguint les reaccions 1.25-1.31).

Quan s'utilitza I'energia solar com a font de radiacio, el procés s’anomena fotoelectro-
Fenton solar (SFEF).

El procés de fotoelectro-Fenton utilitzant una lampada o radiacié solar com a font
lluminosa ha estat a bastament estudiat pel grup del Catedratic Brillas (Guinea et al. 2010;
Skoumal et al. 2009), destacant, concretament, estudis recents sobre el procés de SFEF

duts a terme a escala pilot (Flox et al. 2007).
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1.4. FOTOCATALISI HETEROGENIA
1.4.1. SEMICONDUCTORS

En general, els fotocatalitzadors utilitzats a la fotocatalisi heterogenia sén
semiconductors en estat solid formats per una xarxa tridimensional d’atoms units
covalentment. L’estructura de bandes proposada per aquests solids és la segiient: els
nivells energetics dels atoms constituents de la xarxa cristal-lina sén agrupats en bandes
energétiques, cadascuna de les quals té definit un limit superior i inferior anomenats limits
de la banda. Entre la banda electronica ocupada més energética (banda de valencia, BV)
que presenta una energia Ey, i la banda desocupada menys energetica (banda de conduccio,
BC), E,, s’hi troba una zona desproveida de nivells energétics, anomenada badgap (Flinkea
1983). Com major és el valor energétic del bandgap (Ebg), major és el caracter aillant del
solid. Per a que un compost sigui semiconductor ha de presentar uns valors d’Epg inferiors
a5 eV (Cornell i Schwertmann 1996).

La conductivitat electrica en un semiconductor, fonament de la fotocatalisi heterogenia,
esta relacionada directament amb l'existencia de portadors de carrega. La promocio
d’alguns electrons de la banda de valencia a la banda de conduccié (aixi com l'addici6

d’electrons externs a la banda de conducci6 o 'eliminacié d’alguns d’ells de la banda de

valéncia), genera portadors de carrega: electrons a la banda de conducci6é (ey.) amb

capacitat reductora i/o forats a la banda de valéencia (hgv ) amb capacitat oxidant. Aquests

poden ser generats a través de l'excitacié térmica (només quan En; < 0,5 eV), de la
fotoexitacié (absorcié d'un foté amb longitud d’ona superior a I'Eng corresponent) o amb
dopatge (una de les teories sobre el dopatge es basa en la introduccié de nous nivells
energeétics al bandgap; diferenciant el dopatge tipus n, en el que es creen nivells energétics
ocupats propers a la banda de conduccié, i el dopatge tipus p, nivells energétics buits

propers a la banda de valencia).

Els defectes en el material solid, com per exemple les vacants, també introdueixen estats
localitzats ionitzables. Alguns o0xids semiconductors, com el dioxid de titani i alguns oxids
de ferro, sén termodinamicament estables en deficiencia anionica (compostos no
estequiomeétrics) ja que aquesta deficiéncia de carrega és compensada formalment pel
cati6 que actua com a donant d’electrons (es podria assimilar a un semiconductor tipus n)
(Candal et al. 2001a).

Els semiconductors utilitzats en la fotocatalisi heterogénia haurien de complir les cinc

caracteristiques seglients (Mills i Le Hunte 1997):
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- Fotoactius.

- Amb capacitat d’aprofitament de la radiacié visible i/o UV (preferentment, UVA).
- Quimicament i biologicament inerts.

- Fotoestables (exempt de la fotocorrosié anodica o catddica).

- Economic i facilment disponible.

A continuacio, es descriuran les propietats de dos tipus de semiconductors utilitzats com a
fotocatalitzadors en aquesta tesi: el dioxid de titani (TiO2) i els oxids/hidroxids de ferro,

concretament, 'akaganéita (-FeOOH).
1.4.1.1. DIOXID DE TITANI

El dioxid de titani és el fotocatalitzador més utilitzat actualment. Es quimicament
estable, relativament economic i resistent a la fotocorrosioé catodica i anodica si es treballa

en medi aqués (Candal et al. 2001a).

Presenta tres estructures cristal:lines diferenciades: el rutil (tetragonal), l'anatasa

(tetragonal) i la brookita (ortorombica).

El rutil és la fase més estable a totes les temperatures; mentre que I'anatasa i la brookita
son metastables. Tanmateix l'estabilitat de cada fase pot variar en funcié de la mida de la
particula, sent el rutil la més estable per a particules superiors als 35 nm, i I'anatasa per a
nanoparticules inferiors als 11 nm; la controvérsia rau entre els 11-35 nm, en que alguns
estudis especulen que la fase més estable podria ser la brookita, mentre altres han trobat

que és I'anatasa (Fujishima et al. 2008).

S’especula que la fase cristal-lina que presenta una activitat fotocatalitica major és
I'anatasa, degut a la seva major capacitat de fotoabsorcio, la relativament baixa velocitat de
recombinacid forat-electro6, la posicié absoluta que ocupen les seves bandes de valencia i
de conduccid, i 'energia del bandgap (Blanco et al. 2001). En referéncia a aquest ultim
aspecte, el rutil presenta una Eng = 3,0 eV, mentre la de I'anatasa és de 3,2 eV. La banda de
valéncia coincideix aproximadament en ambdds casos (3 V vs. NHE, a pH = 0). La banda de
conduccio del rutil es troba a aproximadament un potencial de 0 V vs. NHE, mentre que la
de l'anatasa es troba a —0,2 V vs. NHE (a pH = 0), la qual cosa confereix una capacitat
reductora lleugerament més amplia a I'anatasa. No obstant, cal tenir en compte que tot i
que el valor d’Eng es manté constant en tot el rang de pH, la posici6 de la banda de valéncia
i de conduccié és funcié del pH (Figura 1.9). L’energia de les bandes determinara el tipus

de reaccions en que poden estar involucrats els portadors de carrega.
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Teoricament, la longitud d’ona corresponent al valor d’Ebgrutil i Ebg anatasa €s de 413 i 388 nm,
respectivament. Conseqiientment, longituds d’ona inferiors als valors anteriors provoquen
promocions electroniques en aquestes estructures cristal-lines. Aquest fet implica que
ambdues fases absorbeixen radiaci6 de la regié de I'UV proper, amb absorcions residuals al
visible per part del rutil. Tanmateix els anteriors valors d’Epg, i per tant les seves propietats
optiques, poden estar sotmesos a variacions experimentals com per exemple, a la mida de

la particula del TiOz i al tipus de meétode sintétic (Luca 2009).

Un dels fotocatalitzadors més eficients és el TiOz P25-Degussa. Es manufacturat mitjancant
un procés anomenat Aerosil © o hidrolisi en flama. Es prepara TiCls a partir de la cloracié de
I'oxid de titani natural impur. La hidrolisi posterior d’aquest a elevades temperatures
(superiors als 1000°C) déna lloc al producte en qiiesti6. Poseeix una puresa del 99,5% i un
punt de carrega zero, PCZ (pH al qual la carrega total de la superficie del semiconductor és
nul-la) al voltant d'un pH de 6,5. Les dimensions de particula no s6n uniformes (la mitjana
és de 21 nm) i presenta una area superficil especifica relativament baixa (50 + 15 m?2 g'1)
(Mills i Le Hunte 1997). Frenqiientment, s’ha descrit que el TiO2 P25-Degussa esta
composat per anatas:rutil amb una relacié situada entre (70:30 — 80:20)%; tanmateix,
estudis recents permeten una determinacié més precisa del contingut cristal-li i amorf,

sent la relacié anatasa:rutil:fase amorfa de 78:14:8 (Ohtani 2008).

T ¥ T ¥ T Y T ¥ T T T

H*/Hg, 0,/05+-
rutil CB

anatasa CB

..—'—""'-____-"'
0.0 0,/H0 7

Potencial, V vs. SHE
o|
I
n
(o]

Figura 1.9. Bandes energétiques
per al rutil i 'anatasa en funcid del e 'OH"H2O\

pH. La linia de la BC del rutil es /

— —_

P
superposa en tot el rang del pH amb /
el potencial d’evolucié d’hidrogen, anatasa, rutil V8

H+/Hz (Fujishima et al. 2008). —
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1.4.1.2. OXIDS/HIDROXIDS DE FERRO

Els oxids/hidroxids de ferro presentats a la Taula 1.9 s6n semiconductors, excepte
la magnetita que presenta propietats metalliques. En aquets casos, la promoci6
electronica de la banda de valéncia a la de conducci6 és aconseguida a través de 'absorcio
de radiaci6 visible, la qual cosa confereix una avantatge d’aquests respecte al TiO2 sense
dopar ja que es pot dur a terme la fotocatalisi heterogénia amb radiacié solar, on el
percentatge d’irradiancia global corresponent al visible és del 48% front al 6,5% de I'UVB i
UVA (Taula 1.7). A la Taula 1.9 es pot consultar la longitud d’ona associada al bandgap per
cada semiconductor, calculada a partir de 'equacié 1.1, i el punt de carrega cero per alguns
oxids/hidroxids de ferro. Es dona un rang de PCZ ja que s’engloben diversos valors
referenciats extrets de Cornell i Schwertmann (1996).

_he
Ep,

A (equacio6 1.1) On: h (constant de Plank) =4,136-10"15eV s

c (velocitat de la llum) = 2,998:108 m s?

A diferéncia del TiOz, la majoria d’0xids/hidroxids de ferro es caracteritzen per presentar
velocitats de recombinaci6 forat/electr6 elevades, la qual cosa disminueix la fotoactivitat
del solid. Un altre inconvenient és el fet que poden dissoldre’s en medi acid com a
conseqiiencia de la reducci6 del ferro en preséncia d’especies reductores com el tiosulfat,
I'acid oxalic, I'hidroquinona, etc., seguint la reaccié de reduccié 1.49 pel cas de 'hematita; o
bé fotoreduir-se a través de I'actuacié d’'un complex adsorbit en superficie que previament

ha absorbit radiacié (Cornell i Schwertmann 1996).

a-Fe203(s) + 6 H'aqy+ 2 € 00~ 2 FeZ*aq + 3 H20q) (1.49)

Taula 1.9. Propietats electroniques dels oxids de ferro (Cornell i Schwertmann 1996).

Oxid Tipus de Bandgap A corresponent al Punt de carrega
semiconductor (eV) bandgap(nm) zero (PCZ)

Goetita, a-FeOOH 2,10 590 7,5-9,4
Lepidocrocita, y-FeOOH 2,06 602 6,7-7,5
Akaganéita, 3-FeOOH 2,12 585 7,2
Feroxihita, 6-FeOOH 1,94 639 -
Hematita, a-Fe203 n 2,20 564 7,5-9,5
Maghemita, y -Fez03 n 2,03 611 -
Magnetita, Fe304 0,1 - 6,4-7,1
Wiistita, Fe1x0 14 2,3 539 -
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Concretament, el semiconductor de ferro sintetitzat en aquesta tesi podria correspondre a

I'akaganéita, de manera que es descriuran les seves caracteristiques més rellevants.

L’akaganéita presenta un tipus d’estructura cristal-lina tetragonal que conté cavitats en
forma de tunels. Generalment, aquests estan ocupats pel clorur, que els estabilitza,

provinent de la sal de Fe(III) utilitzada per a llur preparacid.

L’akaganéita es prepara per hidrolisi acida d’'una sal de Fe(lll). La precipitacié de
I'0xid /hidroxid de ferro depen del tipus de sal de Fe(Ill), de la seva concentracid, del pH
del medi, de la presencia d’agents complexants, de la temperatura i del temps de reaccio
(Musi¢ et al. 2003). En l'anterior article es duen a terme 17 hidrolisis de FeClz a 90°C,
estudiant I'efecte de la concentraci6 de la sal (0,1-0,01 M), el pH (1-2,3) i el temps de
reacci6 (1-7 dies). Es treballa en condicions d’hidrolisi forgada, especialment per la
temperatura i el temps d’hidrolisi, pero sense addicié d’agents precipitants. Treballar en

condicions més suaus implica, en general, I'addicié d’agents precipitants (Parida 1988).

1.4.2. FOTOCATALISI HETEROGENIA

En termes generals, la fotocatalisi heterogénia es podria considerar com un procés
fotoquimic que té lloc, en primera instancia, a la superficie catalitica d’'un solid, el

fotocatalitzador (espécie semiconductora).

Es caracteritza per involucrar, com a minim, dues reaccions: I'oxidacié per part dels forats

fotogenerats, i la reduccié duta a terme pels electrons fotoexcitats.

El primer treball que s’ha trobat relacionat amb la fotocatalisi data del 1921 (Renz 1921).
En aquest, el titani (IV) del TiOz era parcialment reduit a titani (III) o (II) durant la seva
il-luminacié amb radiaci6 solar, i en presencia d'un compost organic, el glicerol, passant del

color blanc tipic del didxid de titani a un color fosc (gris, blau o negre).

Els primers en proposar que el didoxid de titani il-luminat podia ésser usat per a la
purificacié de l'aigua a través de la descomposicid fotocatalitica dels contaminants foren
Frank i Bard (1977a, 1977b).

Des d’aleshores enc3, el nombre de publicacions en aquest camp ha tingut un creixement
significatiu, situant-se per sobre de les 1300 I'any 2008 (Malato et al. 2009); les aplicacions
d’aquests tipus de processos també s’han vist incrementades (neteja i esterilitzaci6 de
superficies amb llum UV, tractament d’aiglies contaminades amb substancies persistents,

purificacié de 'aire, cobertura anticorrosiva, etc. (Fujishima et al. 2008)).
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Actualment, s’accepta que els processos i reaccions que tenen lloc en la fotocatalisi
heterogénia, en medi aquds i condicions aerobiques, després de l'absorcié d'un fotd
d’energia superior a 'energia del bandgap d’un semiconductor, sén els esquematitzats a la
Figura 1.10. Tanmateix cal destacar que les primeres etapes del mecanisme de generacio

del radical hidroxil en els fotocatalitzadors encara estan en controvérsia (Salvador 2007).

ey + 'R+ H - RH
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Figura 1.10. Processos que tenen lloc en una particula de semiconductor després de I'absorcié de
radiacio, en preséncia d’aigua contaminada amb matéria organica (adaptat de Fujishima et al.
2008; Malato et al. 2009).

En el cas concret del TiO2, després de l'absorcié d'un fotd, la formaci6 del parell
forat—electré té lloc en fs (10715 s). Aquests es separen i alguns d’ells migren a la superficie
on queden atrapats en els atoms superficials (temps inferiors a 200 fs) i d’altres migren a
I'interior del fotocatalitzador. En ambdds casos, la recombinacié (pas a i b Figura 1.10) és

un fet habitual que es déna en l'ordre de us i amb l'alliberament de calor. Altrament, el
forat (h:r) i l'electré (e, ) superficials poden reaccionar amb una molécula donadora (pas

¢, Figura 1.10) i acceptora (pas d, Figura 1.10), respectivament. Les reaccions d’oxidaci6
per part dels forats presenten un rang de temps entre els 101°-107¢ s, mentre que la de

reduccid dels electrons és de l'ordre de s (Fujishima et al. 2008).
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Actualment, les reaccions acceptades cientificament per explicar la generacié d’especies
radicalaries amb capacitat oxidativa ('OH, 02", 027, 102, entre altres) sén les 1.50-1.54.
Tanmateix cal tenir present el mecanisme alternatiu proposat per Salvador basat en la
generacié de radical hidroxil a través de l'oxidacié de I'oxigen superficial de la xarxa de
TiOz i no a través de l'oxidaci6 de laigua adsorbida al TiV (per qliestions
termodinamiques) (Salvador 2007).

Oyt + €n 00> 0,7 4y (1.50)
Opiag + €n 003> 0, u (1.51)
0, g + hy OO 10, 4 (1.52)
H,0,049 * €5 O0- "OH4 +OH 4

(1.53)
H,044y + by OO "OHg,, +H{ (1.54)

Si en dissoluci6 aquosa s’hi troben dissoltes substancies organiques, aquestes poden patir
una oxidacié indirecta (a través de les espécies amb capacitat oxidativa generades en les
reaccions 1.50-1.54) o bé adsorbir-se a la superficie del semiconductor i ésser oxidades o
reduides directament pels forats o electrons superficials, respectivament (reaccions 1.55 i
1.56).

RH(ads) + ht: Ut .R(ads) +Hz’ads) (155)

"Ruag+ H + e, O3. RHg,, (1.56)

Per a cada tipus de semiconductor tindran lloc unes reaccions concretes, ja que aquestes
depenen de I'energia absoluta de les bandes de valencia i de conduccié del fotocatalitzador

respecte als potencials d’oxidacié o de reduccié d’'una determinada semireaccio redox.

Un dels parametres que més afecta a les propietats del semiconductors és el pH, ja que
en funci6 d’aquest varia la seva especiaci6 superficial i la capacitat d’agregaci6 de les seves
particules: per al TiOz, quan el pH es llunya al seu punt de carrega zero (PCZ), la mida de la
particula és inferior a 'obtingut quan el pH esta al voltant d’aquest ja que en aquest darrer
cas, al tenir una carrega superficial nul-la, les particules de TiOz perden la seva estabilitat, i
tendeixen a formar agregats i a sedimentar després d’'un temps determinat (Fernadez-
Ibanez 2004). Per contra, 'augment de temperatura no produeix cap efecte addicional en

I'activacié del fotocatalitzador.
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En referéncia a I'ds de la fotocatalisi heterogenia per al tractament de determinats
tipus d’aiglies residuals, els fotocatalitzadors poden ser utilitzats en forma de dispersié
col-loidal o bé suportats en un material inert. En el primer cas, al tenir una dispersié de
particules, es treballa amb una area superficial major per massa de semiconductor; no
obstant, cal un post tractament per tal de recuperar el catalitzador (filtraci6, centrifugacio,
etc.), fet que podria incrementar el cost econdmic del procés global i reduir l'eficiéncia
posterior del fotocatalitzador depenent de les condicions en que es recuperi.
Contrariament, quan el semiconductor esta suportat, s’elimina I'etapa de post tractament
pero el procés es realitza amb una area superficial Gtil menor per la mateixa massa de
fotocatalitzador i amb un cost addicional degut al material de suport. A priori, s’hauria
d’utilitzar un suport inert quimica, bioldgica i fotoquimicament, i que presentés una bona
adherencia amb el fotocatalitzador (s’han utilitzat suports de SiOz, d’acer inoxidable,
d’alumini, zeolites, etc.) (Candal et al. 2001b); tanmateix els resultats no sempre han estat
satisfactoris. Actualment, s’esta avaluant l'activitat fotocatalitica del TiO: suportat en
materials reutilitzables, com per exemple les ampolles de PET, per a determinats
tractaments d’aigua (Fostier et al. 2008). Si s’obtinguessin resultats satisfactoris, podria
ésser un dels remeis al sanejament de l'aigua en alguns territoris que no disposen

d’infraestructures per al seu tractament.
1.4.3. FUNCIONALITZACIO DE LA SUPERFICIE POLIMERICA

Treballar amb un fotocatalitzador suportat implica la previa adsorci6 fisico-quimica al
material de suport per tal d’assegurar una bona adherencia entre ells. Aquest
pretractament s’anomena funcionalitzacié i consisteix en la introduccié o 'augment de
grups funcionals polars en la superficie del suport (grups hidroxil, cetona, carboxilics, etc.).
Com a conseqliéncia, s'incrementen els ponts d’hidrogen i les forces de Van der Waals
(fisioadsorcid), i, en alguns casos, té lloc 'enllag quimic (quimioadsorcid) entre el
fotocatalitzador i el suport; també es modifica morfologicament la seva superficie i

s’eliminen les possibles impureses superficials (Terlingen 2004).

La funcionalitzaci6 és possible a través d'un ampli espectre de métodes, sent els principals
els segiients: els métodes convencionals (mecanics i quimics), que presenten limitacions
d’'impacte ambiental degut a que utilitzen dissolucions fortament acides o oxidants (acid
cromic, sulfdric, permanganat, etc.); plasma o laser, técniques poc economiques; i processos
d’oxidacié avangada, que presenten baixos costos economics i ambientals (Kim et al. 2006).
Tanmateix, realitzar la funcionalitzaci6é des d’'un punt de vista de la quimica verda i obtenir

una bona adherencia entre ambdés materials, no sempre resulta satisfactori.
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Concretament, I'tltim tipus de funcionalitzaci6 és la proposada en aquesta tesi: fotocatalisi
heterogénia utilitzant TiO: i radiacié solar per funcionalitzar un suport polimeric. El procés
és iniciat per la fotoexcitaci6 del dioxid de titani; les especies radicalaries produides
posteriorment atacaran el material poliméric, donant lloc a la generacié/augment
d’especies oxigenades en la seva superficie amb capacitat d’induir-li propietats
hidrofiliques. Utilitzant el TiO: s’aconsegueix, a priori, un doble objectiu: iniciar la

funcionalitzaci6 i dipositar aquest fotocatalitzador a la superficie polimerica.

1.4.4. COMBINACIO DEL PROCES DE FOTOCATALISI HETEROGENIA 1 DE FOTO-
FENTON HETEROGENI

A priori, els efectes sinérgics de combinar la fotocatalisi heterogenia amb el foto-Fenton
heterogeni és una opcié potencial per augmentar l'eficiéncia del tractament d’aigiies
contaminades amb substancies persistents. Una via per estudiar aquests processos
simultanis és dipositar sobre un mateix suport particules de dioxid de titani i

oxid/hidroxid de ferro.

Cal destacar que el procés de foto-Fenton heterogeni comporta les segiients millores
respecte al procés homogeni: eliminacié del post tractament de recuperacio del catalitzador,
com a conseqliéncia de que, en el procés heterogeni, el ferro es troba suportat; i ser factible
treballar a un pH proper a la neutralitat, ja que el procés homogeni ha de tenir lloc a pH

acid per assegurar que el ferro es troba majoritariament dissolt.

La deposici6 d’ambdoés fotocatalitzadors (oxid/hidroxid de ferro i dioxid de titani) en un
mateix suport, i I'avaluacié de les sinérgies aportades, a priori, pel fet de dur a terme
simultaniament el procés de foto-Fenton heterogeni i el de fotocatalisi heterogénia, han
estat estudiades en aquesta tesi, seguint els passos iniciats pel grup de recerca del Dr.
Pulgarin (Mazille et al. 2009).
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1.5. TRACTAMENT BIOLOGIC DE FANGS ACTIVATS

El tractament biologic de fangs activats fou desenvolupat al voltant de 1913 per Clark i
Gage a la Lawrence Experiment Station de Massachusetts (Metcalf & Eddy 2003). Deu el seu
nom a la producci6 d’'una massa activa de microorganismes capag d’estabilitzar els residus
sota condicions aerobies. Actualment, és un dels tractaments més utilitzats a les EDARs
com a tractament secundari, ja que combina uns costos econdmics acceptables amb una
bona eficiencia per a determinades carregues de matéria organica i volum d’aigua a tractar

(veure Figura 1.2).

Es fonamenta en la hidrolisi de les molécules organiques més grans, particulades o
dissoltes; en el consum aerobic de materia organica per part d’una determinada
concentracié de biomassa activada per obtenir energia, creixement cel-lular i sintesi de
nous microorganismes (reaccié 1.57); en el seu consum endogen (reaccié 1.58); i en la lisi
cel'lular. En general, la hidrolisi és el procés limitant de la velocitat del procés global
(Henze et al. 1997).

microorganismes

CigHyyO0,N ) + 120, + 2H", O PTFFOE. 13C0,, + NH, )+ 5H,0, + CH,NO, +E (157)
mateéria organica microorganisme
CsH,NO,+ 50, + H(,,) OTFEFEEMS . 5C0,, + NH,", + 2H,0, +E (1.58)

microorganisme

A partir d’aquestes reaccions, i sota determinades condicions, la biomassa activada
mineralitza la materia organica que és biodegradable i no presenta toxicitat o inhibicié per
aquesta. Tanmateix, després d'un determinat temps d’aclimataci6 a un mateix tipus d’aigua
residual, la biomassa pot adaptar-s’hi i arribar a oxidar-ne la materia organica que, a priori,
presenta una elevada persisténcia i/o efectes toxics/inhibidors (Suarez-Ojeda et al.
2007a).

La poblacié de microorganismes que composa la biomassa en un sistema de fangs activats
és heterogenia. Pot ésser dividida en els seglients grups: bacteris, fongs, algues, protozous i
metazous. Els més nombros és el dels bacteris, amb un contingut d’aquests de 101°-1012
per litre de fang activat (Henze et al. 1997). La composicié de la biomassa varia
continuament en funcid de la composicid de I'aigua residual i de les condicions ambientals
(Ramalho 2003). Els microorganismes que duen a terme l'oxidacié aerobia de la materia
organica sén els heterotrofs (la seva font d’energia i de carboni prové de la materia

organica).

La configuracié del sistema de fangs activats pot ésser discontinu (reactor seqiiencial

discontinu, SBR) basat en funcionament per cicles; o bé continu (mescla completa, flux pisté
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convencional, reactor continu de tanc agitat (RCTA), etc.) basat en un reactor bioldgic, un
tanc sedimentador i un sistema de purga. Cadascun d’ells pot subdividir-se en tres
categories en funcié de la disposicié de la biomassa: suspesa en el si de la dissoluci6,
immobilitzada o bé una combinacié d’ambdds. El tractament biologic de fangs activats més
comu a nivell industrial és el que treballa en continu amb la biomassa suspesa en el si de la

dissolucié mitjancant 1'is d’aeracié mecanica o per difusié (Bacardit 2007).

El disseny del reactor biologic ve influenciat principalment pel cabal, la concentracié del
substrat a tractar i la concentracié de biomassa, entre altres parametres operacionals

detallats a continuacié:

- temps de residéncia cel-lular (TRC): periode de temps mitja en el que els fangs activats
sén mantinguts en el sistema.
Es el parametre més critic en el disseny d’un reactor de fangs activats degut a que
afecta al procés en si, al volum del tanc, a la produccié de nous microorganismes, i als
requeriments d’oxigen. El temps escollit ha de ser una solucié de compromis entre dos
factors amb objectius temporals oposats: suficientment elevat per a que la biomassa
desenvolupi polimers extracel-lulars i s’agregui en forma de flocs; i no massa elevat per
evitar la reproduccid excessiva del fang (Metcalf & Eddy 2003).
Es veu afectat per la temperatura, el tipus de compostos que formen 'aigua residual i la
quantitat d’aquests. En relacié amb aquest dltim aspecte, a la Taula 1.10 es recullen els

valors tipics de TRC en funci6 de la carrega massica.

- Carrega massica: concentracié de materia organica per unitat de biomassa i de temps.
Els valors tipics de carrega massica a l'afluent en funcié del TRC sén especificats a la
Taula 1.10 (Baeza i Gabriel 2006).

Taula 1.10. Classificacié de la carrega massica i llur relacié amb el TRC.

Tipus de carrega Carrega massica / gsubstrat Goiomassa * dia™ TRC /dies
Elevada 0,4-1,5 3-5
Mitjana 0,2-0,4 5-15

Baixa 0,05-0,2 15-30

- Produccié de fangs: la quantitat de biomassa (o solids en suspensié volatils, SSV) s’hauria
de mantenir aproximadament constant al llarg del tractament per tal de mantenir les
condicions operacionals dissenyades. Es per aquest motiu que el reactor del sistema
biologic de fangs activats va acoblat a un sistema de purga per on té lloc I'eliminacié de
la biomassa neta produida (la velocitat de generaci6 neta de biomassa és la diferencia

entre la seva velocitat de creixement i la de lisi cel-lular).
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- Cabal d’aire aportat: s’han de satisfer els requeriments d’oxigen per aconseguir la
biodegradacié de la matéria organica i la respiracié6 endogena; és, doncs,
imprescindible mantenir el nivell minim d’oxigen dissolt al reactor. Com a aproximacio,
'oxigen requerit per a 'eliminacié de la matéria organica pot variar entre 0,9-1,3 kg 02
kg ! DBO eliminada per TRC d’entre 5-20 dies (Metcalf & Eddy 2003).

També és important proporcionar una mescla adequada, mitjancant difusors, turbines
o rotors.

- Temps de retencio hidraulic (TRH): temps de funcionament del reactor en que es tracta
un volum d’aigua residual igual al volum total del reactor. Es directament proporcional
al volum del tanc de reacci6 i inversament proporcional al flux volumétric (equacié
1.2). Es important dissenyar el reactor per aconseguir la maxima eliminacié de matéria
organica en el minim temps de retencié hidraulic ja que, d’aquesta manera, és possible
tractar majors cabals volumetrics.

\Y ‘.
TRH=Flr¢tor (equaci6 1.2)
ux

volumétric

- Temperatura: en termes generals, la dependencia de la velocitat d’eliminaci6 de la
materia organica amb la temperatura en un procés biologic de fangs activats pot ésser
descrita amb una expressié exponencial dels 0—-32°C. Per al rang dels 32-40°C, la
velocitat d’eliminaci6é de la matéria organica és aproximadament constant. Per a
temperatures superiors, aquesta decreix fins a valors propers a zero al voltant dels
45°C (Henze et al. 1997).
Tanmateix el rang de temperatures Optim de creixement cel-lular depén del tipus de
microorganismes. El valor maxim de creixement pels mesofils té lloc entre els 25-40°C,
els termofils presenten un rang optim entre 55—-65°C, mentre que els criofils, entre els
12-18°C (Garcia-Montafio 2007).

En general, és un parametre que no es controla a nivell industrial.

- pH: les reaccions metabdliques tenen lloc a una major velocitat quan el rang de pH es
troba entre 6—8. Normalment, valors de pH inferiors a 5 i superiors a 9 poden causar

problemes en els processos que tenen lloc en un tractament bioldgic (Henze et al.
1997).

Comparat amb els sistemes en continu, el reactor seqiiencial discontinu (SBR) amb la
biomassa en suspensié presenta una major flexibilitat operacional (TRH i TRC escollits i
modificats en funcié del tipus d’afluent a tractar; possibilitat de seleccionar el tipus de

microorganismes com a biomassa activada) i uns costos economics menors (principalment
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perqueé s’utilitza un sol tanc de reacci6) (Vives 2004). Conseqlientment, ha estat el reactor

escollit en aquesta tesi.

Els processos implicats en un SBR es duen a terme en un mateix tanc (sense necessitat d'un
sedimentador). Cada cicle esta format per quatre o cinc etapes seqiiencials: ompliment,
reaccio, sedimentacio, evacuaci6 i fase inactiva, descrites a la Taula 1.11. Tot i que per al
tractament biologic de fangs activats es treballa en condicions d’aeracid, I'SBR pot ésser

aplicat per altres tipus de tractaments que treballin en condicions anoxiques o anaerobies.

Taula 1.11. Descripcié de les diferents etapes de funcionament d’un reactor SBR.

Etapa del SBR Descripcio

Addicié de l'aigua residual al reactor i mescla amb la biomassa que s’hi troba present.
Ompliment Aquesta fase permet omplir al 100% la capacitat del reactor. Pot tenir lloc en condicions
estatiques, mitjangant agitacid, o bé amb aeracio.

La mescla és mantinguda en agitaci6 (i sota aeracid, si és el cas). La biomassa consumeix
el substrat, completant les reaccions biologiques comencades a la fase d’'ompliment. Pot

tenir lloc en condicions aerobies, anoxiques (no hi ha oxigen molecular a l'aigua pero

Reaccio
s’hi troben presents espeécies oxigenades inorganiques com el nitrat, nitrit, fosfat, sulfat,
etc.) o anaerobies (sense la preséncia d’oxigen molecular ni especies oxigenades
inorganiques).

) By L’agitacié (i l'aeracid, si és el cas) s’aturen. Conseqiientment, els solids més pesats

Sedimentacio . . L. .
sedimenten per gravetat, aconseguint un liquid sobrenedant clarificat.

Evacuacié Extraccié d'un determinat volum d’aigua clarificada(efluent).

. . Es el temps entre la fase d’evacuacié i la d’ompliment. La purga del fang activat té lloc en
Fase inactiva

aquesta fase. Al no ser una fase estrictament necessaria, en alguns casos s’'omet.

Les condicions tipiques de disseny i d’operacio per al tractament biologic de fangs activats
desenvolupat en un SBR s’especifiquen a la Taula 1.12 (Metcalf & Eddy 2003).

Taula 1.12. Condicions operacionals tipiques per a un SBR.

TRC /dies C(‘Irrega massica /gsubstratgbiomassa_l dia™ [SSV]/mg 1 TRH / h

SBR 10-30 0,04-0,1 2000-5000 15-40

La quantitat i freqiiencia de purga del fang depén de la configuracié de I'SBR i del tipus
d’afluent a tractar. Es necessari un control periodic per mesurar la quantitat de biomassa i

actuar en conseqiiéncia per mantenir-la aproximadament constant.
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1.6. ACOBLAMENT QUIMIC-BIOLOGIC

Com s’ha introduit en la secci6 1.2, el tractament biologic convencional de determinades

aigiies residuals no sempre és eficag. Hi ha varis factors que determinen aquest fet:

- Baixa biodegradabilitat de I'aigua a tractar: la biomassa utilitzada per al tractament no
disposa d’enzims capagos d’oxidar determinades substancies; principalment, és funcié

de la naturalesa de les molécules dissoltes i de la mida d’aquestes.

- Toxicitat de l'aigua a tractar sobre la biomassa: en funcié de la seva concentracio,
determinades substancies causen la mort d’alguns microorganismes que composen la

biomassa o bé provoquen un efecte irreversible sobre les funcions vitals d’aquests.

- Efecte inhibidor de l'aigua a tractar sobre la biomassa: en funci6 de la seva
concentraci6, determinades substancies causen efectes negatius reversibles sobre
alguns microorganismes que composen la biomassa (aturar temporalment la funci6
enzimatica, per exemple). Quan aquestes substancies han estat eliminades de l'aigua,

els microorganismes afectats poden recuperar la seva activitat.

Tenint en compte l'existéncia d’aiglies residuals que presenten les caracteristiques
esmentades anteriorment, I'acoblament quimic—bioldogic s’ha proposat en els darrers
quinze anys com una solucié potencial per al seu tractament, des d’'un punt de vista
ambiental (Garcia-Montafio et al. 2006b) i d’eficiéncia de mineralitzacié (Garcia-Montafio
et al. 2006a; Farré et al. 2007; Suarez-Ojeda et al. 2007a). L’opcié plantejada ha estat
combinar un procés quimic que presenti un baix impacte ambiental, com els AOP/AEOPs,
amb un posterior tractament bioldogic convencional. L’objectiu del procés
d’(electro)oxidacié avancada sera augmentar la biodegradabilitat de I'aigua en qliestid i
reduir-ne els efectes toxics/inhibidors. Quan aquests requisits han estat acomplerts, i si la
quantitat de matéria organica present a 'aigua és relativament elevada, es duu a terme un
tractament biologic posterior. Com a conseqiiencia de l'acoblament, s’obtenen
simultaniament dos avantatges: obtenir una aigua apta per al tractament biologic de fangs
activats; i disminuir els costos economics que suposaria dur a terme I'eliminaci6 total de la

materia organica exclusivament amb un AOP/AEOP.

L’estrategia seguida per determinar si és necessari un acoblament quimic—biologic

d’aquestes caracteristiques s’esquematitza a la Figura 1.11.
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Figura 1.11. Estratégia general per al tractament d’una aigua residual, considerant els
AOP/AEOPs com a processos alternatius a la depuracié convencional (adaptat de Sarria et al.
2002).

La biodegradabilitat i/o els efectes toxics/inhibidors d'una aigua residual es poden

determinar utilitzant diverses teécniques, especificades a continuacio:

- DBOs (Demanda Bioquimica d’Oxigen en 5 dies). La DBO ha estat ampliament utilitzada
com a mesura de la biodegradabilitat aerdbica. La relacidé entre la demanda bioquimica
d’oxigen en 5 dies i la demanda quimica d’oxigen (DBOs/DQO) ha estat considerada com
un indicador de la biodegradabilitat d’'una aigua residual, classificant-la segons el valor
obtingut a partir del quocient anterior (Bacardit 2007):

DBO0s/DQO > 0,59: contingut organic rapidament biodegradable.
0,1 <DBOs/DQO < 0,59: biodegradacié incompleta.

DBO0s/DQO < 0,1: aigua no biodegradable.

Altres autors (Metcalf & Eddy 2003) han suggerit que una aigua residual urbana ja pot
ésser considerada facilment tractable biologicament quan la DBO/DQO és igual o
superior a 0,5. Mentre que quan aquesta relacid és inferior a 0,3, 'aigua podria contenir
determinades substancies toxiques/inhibidores.
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Cal tenir present que el valor de la DBOs es la suma de tres factors: la DBOs corresponent
al consum endogen, la corresponent a la mateéria organica rapidament biodegradable i la
corresponent a un percentatge de matéria organica lentament biodegradable. Per
extensid, a la DBO21 (Demanda Bioquimica d’Oxigen en 21 dies), el percentatge de
materia lentament biodegradable haura augmentat, incrementant el valor de la DBO21

respecte al de la DBO:s.

Tot i que la classificacié de Bacardit permetria distingir, a priori, una aigua residual
rapidament biodegradable (DBOs/DQO > 0,59) d'una que no ho és (DBOs/DQO < 0,59),
cal tenir presents les limitacions d’aquesta metodologia:

- Es treballa sense aeracio.

- Per a un tractament bioldgic de fangs activats, un temps de retencié hidraulic de 5
dies (temps per al que es duu a terme la mesura de la DBOs) és un valor elevat (en
general, els valors tipics pel TRH s6n inferiors a 40 hores (Metcalf & Eddy 2003));
conseqiientment, el valor obtingut a partir de la DBOs, i per extensid el de la
relacié DBOs/DQO, poden estar sobreestimats (es té en compte una fraccié de la
materia organica lentament biodegradable que potser en el TRH d'un tractament

biologic no seria biodegradada i si que I'és en 5 dies).

Per tant, seria més exacte treballar amb una tecnica que permetés diferenciar I'aigua que
presenta un contingut organic rapidament biodegradable de la que presenta valors de
biodegradabilitat menors en condicions d’oxigenacié. Una de les tecniques proposades

és la respirometria.

- Zahn-Wellens. Es un test de biodegradabilitat en que una determinada quantitat de
biomassa és alimentada amb una mostra aquosa i és mantinguda durant 28 dies sota
unes determinades condicions de temperatura, aeraci6 i pH. La diferencia entre el
contingut inicial de carboni organic total (TOC, sigles en angles) en la mostra aquosa i el

mesurat als 28 dies es pot relacionar amb la biodegradabilitat.

Seguint la discussi6 anterior, temps de reaccié excessivament llargs, 28 dies, comporten
un possible augment de la quantitat de materia organica lentament biodegradable que
pot ésser consumida per la biomassa; per tant, el valor de biodegradabilitat de 1'aigua
residual obtingut estaria novament sobreestimat. No obstant, a diferencia de la DBO, es

treballa sota aeracio.

Un inconvenient remarcable d’aquesta técnica és que es recomana que es dugui a terme
a concentracions de TOC relativament altes: 50 mg 1! < TOC < 400 mg 1! (Oller et al.
2007b).
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- Microtox”. Es un métode que permet avaluar la toxicitat associada a un tipus d’aigua a
partir de la mesura de la luminescencia associada a uns bacteris anomenats Vibrio
Fischeri. La reduccié del grau de luminescéncia és conseqliéncia de l'efecte toxic o
inhibidor de l'aigua residual sobre els Vibrio Fischeri. Els valors obtinguts amb aquesta
técnica també poden estar sobreestimats com a conseqiiéncia de que el tipus de bacteri
utilitzat és un microorganisme mari altament sensible, 'habitat del qual pot ser
significativament diferent del que es troba a les EDARs (Sudrez-Ojeda et al. 2007a).
També cal tenir en compte que la biomassa utilitzada als tractaments biologics
convencionals presenta una heterogeneitat de microorganismes que no es veu
representada per aquests tipus de bacteris. Com a alternativa, es proposa la

respirometria.

- Respirometria. Es una técnica que permet establir la biodegradabilitat, 'efecte toxic, i/o
I'efecte inhibidor d’'una determinada aigua residual mitjan¢ant I'ds de biomassa no

aclimatada provinent d’'una EDAR.

A grans trets, es basa en la mesura i interpretacié de la velocitat de respiracié aerobia
d’'una poblacié microbiana quan s’afegeix un determinat pols de materia organica o
d’aigua residual sota unes condicions operacionals ben determinades. En funcié del
tipus de respirometre utilitzat i del procediment seguit, es poden obtenir mesures del
grau de biodegradabilitat d’'una aigua residual i diferenciar relativament I'efecte toxic de
I'inhibidor. Es un métode alternatiu i potencialment millorat als tres anteriors. Les
condicions operacionals es poden consultar en diverses referencies: Guisasola 2003;
Sudrez-Ojeda et al. 2007a; Suarez-Ojeda et al. 2007b.

Concretament, per a aquesta tesi doctoral s’ha escollit la respirometria com a técnica per
avaluar la biodegradabilitat i toxicitat/inhibicié vinculada a una aigua residual, per les
avantatges anomenades anteriorment. Addicionalment, s’ha avaluat la DBOs i DQO per
obtenir la relacié DBOs/DQO i comparar els resultats obtinguts mitjancant aquesta relaci6

amb els de la respirometria.
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1.7. ANALISI DE CICLE DE VIDA (ACV)

Des d’'un punt de vista de la quimica verda, és interessant acompanyar els resultats
d’eficiéncia depurativa obtinguts per als diferents processos experimentals sota diverses
condicions amb una analisi comparativa de I'impacte ambiental associat a cadascun d’ells, i
poder escollir un determinat procés tenint en compte ambdds conceptes: major eficiéncia
depurativa i menor impacte ambiental. Addicionalment, I’estudi s’hauria de completar amb
una vessant economica i social, tanmateix aquestes ultimes escapen de I'abast d’aquesta
tesi doctoral.

Per tal d’avaluar i comparar els impactes ambientals associats a un determinat procés,
activitat o producte, i conseqiientment dur a terme estrategies de millora ambiental, cal
disposar d’'una metodologia objectiva quantitativa que es fonamenti en el concepte de cicle
de vida, és a dir, que tingui en compte els impactes ambientals generats en totes les etapes
que formen part de la vida completa d’aquests: obtencié i processament de materies
primeres i recursos energétics, produccié dels compostos quimics utilitzats, distribuci6
d’aquests, us/manteniment, i post consum (reutilitzacid, reciclatge, abocament del residu,
etc). L'eina d’avaluacié ambiental que porta associada objectivitat i rigor és I'Analisi de
Cicle de Vida (ACV) (Domeénech 2005).

Els origens de I'’ACV es remunten a finals dels anys 60 i principis dels 70 del segle XX, amb
la crisi economica mundial d’aquella epoca que comportava la recerca de majors
eficiéncies energétiques per part del sector industrial (Assies 1991). Tanmateix no és fins
al llarg dels anys 90 que se'n desenvolupa una metodologia i llur aplicacio, i
s’estandarditza. Sén dues les organitzacions que l'impulsen: la SETAC (Society of
Environmental Toxicology and Chemistry) que, a través del consens de 50 experts
internacionals, I'any 1993 va definir els principis metodologics per I'ACV al document
Guidelines for Life-Cycle Assessment: A “Code of Practise” (Perriman 1993); i la ISO
(International Standard Organization) a través del desenvolupament de les normes 1404X,

a nivell internacional.

En referéncia amb aquestes ultimes, les primeres normes ISO designades per I'aplicaci6 de
I’ACV eren quatre:

1SO 14040: Principles and framework (ISO 1997).

IS0 14041: Goal and scope definition and inventory analysis (ISO 1998).

ISO 14042: Life cycle impact assessment (1SO 2000a).

1SO 14043: Life cycle impact interpretation (ISO 2000b).
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Posteriorment, foren substituides per dues noves normes que engloben les quatre
anteriors, sent la ISO 14044 la que ajunta les ISO 14041-14043.

IS0 14040: Principles and framework (ISO 2006a).

ISO 14044: Requirements and guidelines (1SO 2006b).

1.7.1. METODOLOGIA

La ISO 14040 estableix quatre etapes
interelacionades per dur a terme una ACV,
esquematitzades a la Figura 1.12: objectiu i
abast; inventari; avaluaci6 ambiental; i

interpretacio.

Figura 1.12. Etapes en una metodologia d’ACV.

1.7.1.1. OBJECTIU 1 ABAST

En primer lloc, aquesta etapa inclou la definicié de I'objectiu de I'estudi a realitzar,

a qui va dirigit i la seva possible aplicacié.

Posteriorment, cal definir 'abast del sistema, és a dir, caracteritzar el sistema amb el que es
treballa (conjunt de processos implicats en I'obtencié d’'un determinat producte, procés o
activitat), la qualitat de les dades utilitzades (cobertura tecnoldgica, temporal i geografica),
les principals hipotesis que s’assumeixen, els limits del sistema (definici6 clara del que es
queda dins i fora del sistema des d’'un punt de vista conceptual, temporal i geografic) i les
seves limitacions.

Un aspecte clau en l'abast del sistema és la definicié6 d’una unitat funcional: unitat de
referéncia d’'un producte, procés o servei els impactes ambientals de la qual seran avaluats
i comparats (Mufioz et al. 2005). Es ttil per tal de poder comparar equivalentment els

diferents subsistemes que poden integrar el sistema.
1.7.1.2. INVENTARI

Inclou la recollida de les dades associades al sistema. Es quantifiquen les entrades
(energia consumida, productes consumits, materia primera, etc.) i sortides (emissions a

l'aire, a l'aigua i al sol, etc.) de cada sistema o substistema tenint en compte la unitat

-44 -



CAPITOL 1

funcional definida en l'apartat anterior. En general, per facilitar I'analisi, es divideix el

sistema en diversos subsistemes i/o unitats funcionals (Mufioz 2006).
1.7.1.3. AVALUACIO AMBIENTAL

Consisteix en la gesti6 de les dades obtingudes en I'inventari per tal d’assignar uns
impactes ambientals concrets als diversos subsistemes. Esta subdividida en tres o quatre

etapes:

- Classificacié. Les entrades i sortides del sistema definides a l'etapa anterior sén
agrupades en diverses categories d’impacte o indicadors (potencial d’escalfament global,

per exemple) d’acord amb els efectes ambientals potencials que porten associats.

- Caracteritzacié. Es quantifiquen les contribucions aportades per diverses
entrades/sortides del sistema en una mateixa categoria d'impacte. Per a cada categoria
d'impacte s’utilitza una unitat determinada (kg de CO2, per exemple), a la qual s6n

referenciats tots els valors obtinguts per aquesta categoria.

- Normalitzacié. Es una etapa optativa. Consisteix en la normalitzacié dels valors
obtinguts per a cada categoria d’'impacte respecte als valors corresponents a una zona

geografica determinada, periode temporal concret, etc.

- Valoracié. Consisteix en avaluar I'impacte global associat a un producte, procés o servei.
Implica ponderar les diferents categories d'impacte per a aquell determinat
producte/procés/servei i sumar-les per tenir un sol impacte numeéric (index ambiental)
comparable amb altres. D’aquesta manera, es pot realitzar una analisi ambiental global
quantitativa i comparativa. Tanmateix aquesta etapa és la que esta menys
desenvolupada, doncs la ponderaci6 de les categories d'impacte no és del tot objectiva
(Doménech 2005).

1.7.1.4. INTERPRETACIO

Consisteix en la interpretacié dels resultats obtinguts. Es duu a terme una
valoracid global de I'estudi, provant la consistencia de les hipotesis assumides i la qualitat
de les dades, tot definint els punts més febles o millorables (els que presenten un major

impacte ambiental), proposant possibles alternatives, i les conclusions a les que s’arriben.

Aquesta etapa també hauria d’'incloure una anadlisis de sensibilitat (Domenech 2005): tenir
en compte el possible efecte sobre I'ACV al canviar un determinat parametre; o bé els
resultats que podria tenir I'estudi en altres zones geografiques on es basen en recursos

energétics i materials diferents al de la zona on s’ha realitzat I’ACV, per exemple.
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1.7.2. LIMITACIONS

Dur a terme una analisi rigorosa de l'impacte ambiental i realitzar-ho en termes
quantitatius no sempre és facil. Per tant, tot i que I’ACV és una eina adequada per dur a
terme avaluacions ambientals, presenta algunes limitacions assumibles. Conseqiientment,

és millor parlar de I’ACV en termes d’aproximaci6 o estimacié a I'impacte ambiental.
Les limitacions que presenta s’esmenten a continuacié (Muiioz 2006):

- En 'ACV els impactes no estan especificats en I'espai ni en el temps. Depenent de la zona
geografica on es produeixi un determinat producte/activitat/procés, llur impacte
ambiental associat pot ser diferent en funcié la sensibilitat de la regié. Igualment, en
I'aspecte temporal, tampoc prediu en quin escenari temporal tindran lloc els impactes.
Addicionalment, no té en compte la difusié temporal ni espaial dels contaminants en
diferents compartiments.

Es per aquest motiu que aquesta eina es dirigeix als impactes ambientals potencials; no

prediu els impactes reals, ni avalua el risc ambiental si se superen determinats limits.

- Té un comportament lineal. Es a dir, si, per exemple, es dobla I'is d’'un determinat
producte, seguint el criteri de 'ACV, 'impacte ambiental d’aquest sera el doble.

Tot i que s’esta treballant per superar aquesta limitaci6, encara no és un fet tangible.

- La natura holistica de 'ACV és al mateix temps un inconvenient ja que no és possible
abastar tots els camps interelacionats amb el cicle de vida d'un producte/procés/servei.
Conseqiientment, es duu a terme un elevat nombre d’hipotesis i suposicions que podrien
comportar un risc en el rigor del treball. Es per aquest motiu que la informacié detallada

sobre tots els aspectes metodologics de I’ACV és necessaria.

- La disponibilitat de les dades és una altra limitaci6. Pot ser que per avaluar impactes
ambientals associats a determinats processos/productes/serveis encara no hi hagi
bases de dades relacionades amb aquests.

Freqiientment, aquestes es queden rapidament obsoletes com a conseqiiéncia del canvi
constant al que estan sotmesos els paisos més desenvolupats a nivell tecnologic i
economic; i, a més a més, en determinades ocasions, les bases de dades entre diferents

paisos o ubicacions geografiques no sén comparables.

- Com ja s’ha comentat anteriorment, 'ACV es focalitza en els aspectes ambientals d'un
determinat producte/procés/servei sense tenir en compte els aspectes economics i

socials.
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1.8. CONTAMINANT MODEL

El contaminant model objecte d’estudi d’aquesta tesi, a-metil-fenilglicina (a-MPG, sigles en
angles), és un producte desenvolupat per la industria farmaceutica DSM Pharma Chemicals
Venlo B.V. Es utilitzat com a intermedi per a la produccié d’agroquimics (Mufioz 2006) i

potencialment present a les seves aigiies residuals.

La Taula 1.13 conté l'estructura quimica del contaminant model, llurs propietats fisico-

quimiques i les dades toxicologiques i ambientals.

Taula 1.13. Dades de I'a-MPG.

DADES GENERALS DEL PRODUCTE

a-metil-fenilglicina (a-MPG, en anglés)
Nom Acid S-2-amino-2-fenil-propionic
Femac (nom comercial)
NH;

Estructura molecular fF'* ‘,f

o R AN
H,C  COaH
Formula empirica CoH11NO>
Pes molecular (g mol™) 165,19
Numero CAS 13398-26-0
Puresa >97%

PROPIETATS FISICO-QUIMIQUES
Estat fisic Solid
Color Blanc
Punt de fusié Sublimaci6 a T > 250-300°C
Punt d’ebullicié Sublimaci6 a T > 250-300°C
Solubilitat en aigua (g1?) 33,4 (a20°C)
Pressi6 de vapor (Pa) 12,7 £ 0,4 (a 20°C)
Coeficient de particié octanol-aigua (Kow) Log Kow <= —1,5 (a 20°C)
DADES TOXICOLOGIQUES
Toxicitat aguda :Oral DLso rata > 2000 mg kg™*
Dérmica DLso rata > 2000 mg kg™*
Toxicitat cronica: Oral NOAEL rata > 1000 mg kg™*
Toxicitat reproductiva Informacié no disponible
Carcinogenicitat Informacié no disponible
DADES ECOLOGIQUES

Microbis per a la purificacié d’aigiies residuals:
ECs0>100 mg1™
Ecotoxicitat Peix: CLso (96 hores) > 100 mg 1!
Daphnia magna: ECso (48 hores) >100 mg 1™
Algues: ECso (72 hores) >100 mg 1!
Biodegradabilitat 0 %
Persistencia t1/2 (hidrolisis) > 1 any (25°C,pH =4,719).
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L’a-MPG és un aminoacid, solid a temperatura ambient. En dissolucié aquosa, presenta un
pKai ~2,5 i pKaz ~9,5 (Figura 1.13). Més del 50% de la substancia es presenta en forma de

zwitteri6 entre un rang de pH de 2,5 - 9,5. El seu punt isoeléctric és a pH~6.

1,1
1,0 s
09 - A A ™ ¥
0,8 - A

0,7 - A
0,6 A
0,5 'l »
0,4 '
0,3 ]
02 N
0,1 A A P Y

00 = “%———a—a"  Ee_ma

012 3 456 7 8 9 10111213 14
pH
Figura 1.13. Especiacié de l'a-MPG en funcié del pH: (--4--) a-MPG protonat; (—&—) a-MPG
zwitterio; (--- #---) a-MPG carboxilat.

Fraccié Molar

Aquest compost ha estat escollit com a contaminant industrial model com a conseqiiéncia
de la seva relativament alta solubilitat en aigua i la seva baixa biodegradabilitat (Taula
1.3). Les seves caracteristiques intrinseques permeten estudiar l'eficiéncia de determinats
processos d’oxidacié avancada en la degradacié de substancies no biodegradables. Al
mateix temps, permet efectuar l'acoblament d’'un procés d’oxidacié avangada a un
tractament biologic posterior, ja que la seva solubilitat en medi aqués fa possible treballar
a concentracions relativament elevades, parlant en termes comparatius amb altres

substancies no biodegradables.

Una comparacié de les dades toxicologiques de I'a-MPG amb el rang de valors establerts
per organismes oficials (com el Instituto Nacional de Seguridad e Higiene en el Trabajo i el
Ministerio de Trabajo y Asuntos Exteriores de I'Estat espanyol) per classificar les
substancies com a toxiques, nocives o innocues per a la salut humana, permet caracteritzar
I'a-MPG com una substancia nociva, perd no toxica: una substancia es considera nociva
quan el DLso oral en rates es troba compres entre 200-2000 mg Kg™ i el DLso cutania en

rates o conills, entre 400-2000 mg Kg™* (Berenguer i Gadea, 2004).

L’estudi d’aquest contaminant model mitjangant processos d’oxidacié avancada s’ha
emmarcat en el projecte europeu de recerca CADOX (Malato i Maldonado 2004).
Paral-lelament a la recerca duta a terme en aquesta tesi doctoral, des de la Plataforma
Solar de Almeria (PSA) i el Departament d’Enginyeria Quimica de la Universidad de

Almeria s’ha treballat amb aquest contaminant a escala pilot (mitjangant CPCs (Compound
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Parabolic Colectors)); focalitzant-se amb l'ozonitzacié i el procés de foto-Fenton
(Maldonado et al. 2006; Oller et al. 2007a); desenvolupant una analisi posterior de la
toxicitat i biodegradabilitat del sistema (Oller et al. 2007b) i 'acoblament amb un reactor
biologic de biomassa immobilitzada (Oller et al. 2007¢c, 2007d). En el nostre grup de
recerca, el tractament és dut a terme a escala de laboratori introduint processos quimics i
electroquimics d’oxidacié avang¢ada basats en el procés de Fenton, realitzant una analisi de
la biodegradabilitat i de la toxicitat/inhibicié del sistema basada en la respirometria, un
acoblament posterior amb un reactor discontinu seqiiencial (SBR) i l'avaluacié dels

impactes ambientals del procés (mitjangant I’ACV).

Teoricament, la mineralitzacié de I'a-MPG pot generar amoni i/o nitrat com a ions
inorganics nitrogenats. Les reaccions estequiometriques de mineralitzacié quimica (1.59 i
1.60) i l'electroquimica (1.61 i 1.62) basades en la reacci6 de Fenton, i que generen o bé

amoni o bé nitrat s’especifiquen a continuacio:

CoH11NO2(aq) + 24 H2020q) 0 O- 9 CO2(g) + NO3 (ag) + Ht(aqy + 29 H200) (1.59)
CoH11NO2(aq) + 20 H2020aq) + H¥(aq) 0 O 9 CO2(g) + NHa*ag + 24 H200 (1.60)
CoH11NO2(aq) + 19 H20y) 00— 9 COz(g) + NO3 (ag) + 49 He(aq) + 48 € (1.61)
CoH11NO2(aq) + 16 H20) 0 O- 9 COz(g) + NHa*(aq) + 39 He(ag) + 40 €™ (1.62)
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L’objectiu principal d’aquesta tesi és dur a terme un estudi comparatiu, a escala de

laboratori, del tractament d’'una aigua residual de baixa biodegradabilitat contaminada

amb un producte secundari provinent de la industria farmaceutica, anomenat a-metil-

fenilglicina (a-MPG), mitjancant processos d’oxidacié avangada, que sén alternatius a la

depuraci6 convencional. Aquest objectiu global es pot desglossar en diversos:

Avaluar el tractament depuratiu mitjancant processos quimics i electroquimics
d’oxidacié avancada (AOP/AEOPs) basats en la reaccié de Fenton, sota diverses
condicions experimentals. Es proposa la comparacié entre els processos de Fenton, de
foto-Fenton solar, d’electro-Fenton, i de fotoelectro-Fenton solar, en els segiients
registres:

- Analisi del tractament depuratiu: eficiéncia de mineralitzaci6, productes resultants
de la depuraci6, proposta de via degradativa per I'a-MPG, avantatges aportades
per I'is de la radiaci6 solar com a font d’energia renovable en el tractament
depuratiu, etc.

- Avaluaci6 de l'impacte ambiental associat als diversos AOP/AEOPs sota unes

determinades condicions, utilitzant com a eina 'analisi de cicle de vida (ACV).

Dur a terme un acoblament quimic—biologic entre els processos d’oxidacié avangada que
suposen una estrategia de tractament més sostenible ambientalment i un tractament

biologic de fangs activats, utilitzant un reactor seqiiencial discontinu (SBR).

Estudi de la variaci6 del grau de biodegradabilitat o de I'efecte toxic/inhibidor de I'aigua
residual al llarg del tractament quimic o electroquimic, a través de la respirometria i de

I'evolucié temporal de la relacié DBOs/DQO.

Estudi comparatiu, des del punt de vista d’eficacia depurativa i de sostenibilitat
ambiental, del tractament de l'aigua residual de baixa biodegradabilitat mitjangant
exclusivament un procés quimic o electroquimic d’oxidaci6 avangada, i mitjangant un

acoblament quimic—biologic.

Elecci6 del tipus de tractament i condicions de treball més idonies respecte als criteris
comparatius anteriors per a la depuracié d’aiglies de baixa biodegradabilitat i/o

toxiques/inhibidores, a escala de laboratori.

Alternativament, es pretén dur a terme el tractament d'una aigua residual mitjancant el

procés de foto-Fenton amb ferro suportat (foto-Fenton heterogeni), juntament amb el de

fotocatalisi heterogenia amb dioxid de titani. En aquest ambit, els objectius a desenvolupar

son els segiients:
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* Sintesi d’'un semiconductor de ferro que absorbeixi radiaci6 en el rang del visible per
completar l'activitat del didxid de titani en el procés de fotocatalisi heterogenia quan

s’utilitza com a font de radiacié la llum solar.

* Deposicid del semiconductor de ferro sintetitzat, juntament amb dioxid de titani, en un
film polimeric flexible. Estudi del procés de funcionalitzaci6 de la superficie polimeérica

en presencia de radiacio solar. Sintesi de composites.

o Utilitzacié dels fotocatalitzadors dipositats en films poliméric per dur a terme la
depuraci6 d'una aigua residual contaminada amb hidroquinona, en preséncia de
radiaci6 solar simulada i peroxid d’hidrogen. Estudi dels processos que s’hi
desenvolupen, de la variaci6 de diversos parametres analitics al llarg de les
reutilitzacions dels fotocatalitzadors, i avaluacié de les sinéergies entre el procés de

fotocatalisi i el de foto-Fenton heterogeni.

* Caracteritzaci6 dels fotocatalitzadors a partir de les tecniques de difracci6 de raigs X i
d’espectroscopia fotoelectronica de raigs X, principalment, per identificar la

cristal-linitat i el tipus de semiconductor de ferro sintetitzat.

* Valoraci6 de les avantatges aportades, a priori, pel procés de foto-Fenton heterogeni en
sinérgia amb el de fotocatalisi heterogénia. Si els resultats son positius, extensi6 de 1'is
d’aquests tipus de fotocatalitzadors en el tractament de I'aigua residual contaminada
amb o-MPG.

Finalment, es pretén realitzar una analisi global dels resultats i extreure’n les principals

conclusions i recomanacions.
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CAPITOL 3

3.1. PRODUCTES QUIMICS I BIOMASSA UTILITZADA

3.1.1. PRODUCTES QUIMICS

Els productes quimics principals utilitzats al llarg de la tesi es detallen a la Taula 3.1.

Taula 3.1. Taula de productes quimics utilitzats.

Producte quimic Caracteristiques Fabricant
L] DSM Pharma
e Pl PM =165,19 g mol! )
a-metil-fenilglicina L ,"," Chemicals Venlo
—— i B W Puresa>97 %
G COOH B.V.
i'-ﬁ.”-'-\"
R A o. PM = 264,32 g mol! . .
18-corona-6-éter L Sigma Aldrich
| o Puresa =99 %
Lo/
~ s
. ¥, PM =198,23 g mol™*
1,10- fenantrolina ! " Fluka
W, Puresa 299 %
. PM =88,11 g mol ™
Acetat d’etil Fluka
Puresa =99,7 %
L PM =41,05 g mol™
Acetonitril CHsCN Fluka
Puresa =99,9 %
< . PM = 65,05 g mol™
Acid acétic H3C -COOH Merck

Densitat = 1,05 gml™

Acid acetic/acetat de

sodi (solucié tampd)

Hs;C -COOH / H3C -COONa

Densitat=1,00 gml™

Riedel-de Haén

PM=61,83 gmol™

Acid boric H3BOs Sigma Aldrich
Puresa = 99,99%
e e PM = 167,12 gmol ! _ .
Acid dipicolinic Sigma Aldrich
L Puresa =99%
Dissoluci6 al 98-100 %
Acid formic H-COOH PM = 46,03 gmol Merck
Densitat=1,22 gml™!
CEMIH
S e il PM =166,14 g mol ™!
Acid ftalic Panreac
o N Puresa = 99,5%
COMIH
0 [§]
<L . | | PM =147,13 gmol™?
Acid L-glutamic O™ e e O Panreac
| Puresa = 99%
MH,
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Producte quimic Caracteristiques Fabricant
OH HO
Ao - PM =116,07 g mol™
Acid maleic o ) =1 Panreac
Puresa 299 %
Dissoluci6 al 65 %
Acid nitric HNOs3 PM =63,01 gmol™ Merck
Densitat=1,39 gml™?
Dissoluci6 al 85 %
Acid orto-fosforic H3PO4 PM =98,00 gmol™ Merck
Densitat=1,71 gml™?
L e PM =126,07 g mol ™
Acid oxalic dihidratat (COOH): - 2H20 Probus
Puresa 299 %
o
N . . HoX K PM = 89,05 g mol !
Acid oxamic ; oH Panreac
) Puresa =98 %
L4}
L . . . PM =138,12 g mol™?
Acid p-hidroxibenzoic HIKK —0H Fluka
Puresa = 99%
o]
Dissoluci6 al 98 %
Acid pirtavic oH PM = 88,06 g mol! Panreac
5 Densitat=1,26 gml™?
o L. PM =98,08 gmol™
Acid sulfuric H2S04 Panreac
Puresa = 96%
B Nacalai
Carbonat de sodi NaCOs PM =105,99 gmol™?
Tesque, Inc.
Clorhidrat B
. o NH:0H-HCl PM =69,50 gmol™ Fluka
d’hidroxilamina
Clorur d’amoni NH4Cl PM =53,50 gmol™ Probus.
Clorur de calci dihidratat CaClz - 2H20 PM =147,02 gmol™? Panreac..
Clorur de ferro (III) FeCl3 PM =162,20 gmol™ Fluka
Clorur de manganeés PM =197,91 gmol™? RPE (Carlo
. MnCl; - 4H20
tetrahidratat Puresa = 99% Ebra)
Clorur de niquel . PM =237,71 gmol™?
) NiClz - 6H20 Panreac
hexahidratat Puresa = 98%
Clorur de sodi NaCl PM =58,44 gmol™? Aldrich.
PM =74,12 gmol!
Dietil eter /\0/\ N Sigma Aldrich
Puresa = 99%
D(+)-Glucosa _
) CeH1206 - H20 PM =198,17 gmol™? Panreac.
monohidratada
Dihidrogen fosfat de _
. KH2PO4 PM =136,09 gmol™? Panreac.
potassi
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Producte quimic Caracteristiques Fabricant
Dihidrogen fosfat de sodi i ) )
. NaHzPOs - 2H20 PM =156,01 g mol™ Sigma-Aldrich.
dihidratat
. L . PM =79,87 g mol™
Dioxid de titani TiO: Degussa P-25
Puresa =99,5%
PM = 46,07 g mol™
Etanol absolut CH3CH20H Panreac
Puresa =99,5%
S, -
% N
. 3 T N PM =492,46 gmol™? . .
Ferrozina Sigma-Aldrich
e Puresa > 97%
HEE™
. . i Nacalai Tesque,
Hidrogencarbonat de sodi NaHCOs; PM =84,01 gmol™ |
nc.
P s i .
. . T _ Nacalai Tesque,
Hidrogenftalat de potassi | PM =204,22 gmol™?
O Inc.
Hidrogenfosfat de potassi KzHPO4 PM =174,18 gmol™? Panreac
Hidrogenfosfat de sodi Na:HPO4 PM =141,98 gmol™? Aldrich
Hidroquinona HOF i PM=110,11 gmol™? Fluka
e &
Hidroxid de sodi NaOH PM =40,00 gmol™ Merck
PM = 32,04 g mol™
Metanol CHsOH Sigma-Aldrich
Puresa = 99%
Molibdat de sodi _
Na:MoO, - 2H20 PM =241,95 g mol™? Panreac
dihidratat
. PM =116,18 gmol™* .
N-al-liltiourea Aldrich
Puresa =98 %
N,N- PM =117,19 gmol™*
dietiletanolamina Puresa 299 % Fluka
N,0-Bis-(trimetilsilil)- - I-.. PM = 203,43 g mol
. gy - il Merck
acetamida (BSA) T ey Puresa 290 %
Nitrat de cobalt _ .
. Co(NO3)2 - 6H20 PM =291,03 gmol™ Aldrich
hexahidratat
Nitrat de coure (II) _
. Cu(NOs)z - 3H20 PM = 241,60 g mol! Panreac
trihidratat
. PM =134,00 gmol™*
Oxalat de sodi NaOOC-COONa Merck

Puresa =99,8 %
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Producte quimic Caracteristiques Fabricant
. PM =158,04 g mol™*
Permanganat potassic KMnO4 Panreac
Puresa =98 %
. . Qualitat industria Carburos
Oxigen sintétic O2(g) L.
Puresa > 99% metdlicos

Oxisulfat de titani (IV)

TiO(S04) - x Hz0

PM =159,94 g mol ™!

Riedel-de Haén

hidratat
- . PM = 34,01 g mol™?
Peroxid d’hidrogen H20: Panreac
33%p/v
Sulfat amonic ferrés B
) Fe(NH4)2(S04)2 - 6 H20 PM =392,14 gmol! Panreac
hexahidratat
Sulfat de zinc heptahidratat Zn(S04) - 7 H20 PM =287,56 g mol ! Probus
.. . PM = 489,96 g mol !
Sulfat ferric pentahidratat Fez(S04)3 - 5 H20 Panreac
Puresa=97 %
B . PM =278,02 gmol™
Sulfat ferrés heptahidratat FeS04 - 7H20 Merck
Puresa=99,5 %
Sulfat magneésic heptahidratat MgSO4 - 7H20 PM = 246,48 g mol ! Panreac.
Sulfat sodic anhidre NazS04 PM = 142,04 g mol! Fluka
. . . PM =126,04 g mol ™!
Sulfit de sodi anhidre NazS0s Panreac
Puresa 298,0 %
- . PM =81,07 gmol™
Tiocianat de sodi NaSCN Panreac
Puresa =98,0 %
1] ., (4] 1]
tris(hidroximetil)aminometa _
PM=121,14 gmol™? Panreac

(TRIS)

Totes les dissolucions han estat preparades amb aigua purificada per filtres Millipore-

Milli-Q, amb una resistivitat superior als 18 MQ cm a 25°C.

Les fases mobils han estat préviament filtrades amb un filtre Waters de PTFE n? 5.

3.1.2. CARACTERISTIQUES DE L’EDAR I DE LA BIOMASSA NO ACLIMATADA

Al llarg dels experiments biologics es treballa amb biomassa no aclimatada obtinguda

de la zona de recirculaci6 de 'EDAR de Manresa, on es treballa amb sistemes d’'una etapa

(single-sludge). El valor d’alguns parametres operacionals de 'EDAR, corresponents a I'any
2009, esrecullen a la Taula 3.2.
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Taula 3.2. Parametres caracteristics de 'EDAR de Manresa per I'any 2009.

Cabal DQOentrada DQOsortida SST SSV | Carrega massica | TRH | TRC

m3 dia? mgl0; mglt0; mgl™? % kgppo kgssv 1 d ! h dies

Gener 27.686 648 36 3.223 77,8 0,10 19,4 33,2
Febrer 27.425 609 21 3.995 76,0 0,07 19,5 24,1
Marg¢ 27.523 707 48 3.501 72,4 0,09 19,5 28,7
Abril 29.577 540 31 3.550 72,9 0,09 18,1 26,3
Maig 27.632 574 38 3.628 73,0 0,07 19,4 27,5
Juny 27.169 563 34 3.119 72,9 0,08 19,7 30,5
Juliol 25.703 520 31 2.821 68,6 0,08 20,8 38,7
Agost 23.087 514 36 3.123 67,5 0,06 23,2 42,6
Setembre 25.991 537 33 2.667 66,7 0,09 20,6 43,6
Octubre 26.408 492 32 3.527 61,4 0,07 20,3 31,1
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3.2. TECNIQUES, METODES I PARAMETRES ANALITICS

Les tecniques i meétodes analitics aplicats per determinar diversos parametres analitics, juntament amb I'equipament

(analitzador/instrument/aparell/dispositiu) utilitzat, sén esquematitzats a la Taula 3.3. Per alguns dels parametres analitics s’ha considerat

que era oportd descriure detalladament el procediment analitic seguit per tal de facilitar la reproduccié d’aquest i, al mateix temps,

informar de les limitacions que alguns d’ells presenten.

Taula 3.3. Técniques i métodes analitics aplicats i equipament utilitzat per a la determinacié de varis parametres analitics.

Parametres analitics Técniques i métodes analitics Equipaments analitics
. - pH-metre Crison model 2000
pH Mesures puntuals. El pH s’ajusta amb NaOH 1M o H.SO4+ 1 M - pH-metre Crison BASIC 20+
Temperatura Els reactors venen proveits d'una camisa que permet la recirculaci6 | Termostat Haake F3
P d’aigua termostatitzada i el control de la temperatura de la dissolucié Termostat Haake D1

Intensitat de corrent

Es treballa amb una intensitat de corrent constant en els AEOPs

Potenciostat-galvanostat AMEL Model 2051

Potencial eléctric

Es mesura el potencial de cella corresponent a una intensitat
determinada en els AEOPs

Voltimetre Kontron DMM 665

Carboni Organic Total (TOC)

Determinacié de la quantitat de matéria organica present a una mostra
per diferéncia entre el carboni total (TC) i el carboni total inorganic (TIC)

Analitzador de Carboni Organic Total SHIMADZU
TOC-Veshycsn

Demanda Quimica d’Oxigen

(DQO)

Determinaci6 de la quantitat de materia potencialment oxidable pel
K2Cr207.
Vials de DQO comercials: 0 - 150 mg 1"t DQO, Aqualitic”

- Digestor Lovibond”. COD-Reactor ET 108
- Espectofotometre Lovibond” PC curcxir” COD
Vario

Demanda Bioquimica d’Oxigen
en 5 dies (DBOs)

Determinacié del consum d’oxigen per part d’'una quantitat de biomassa
determinada en 5 dies a través de la diferencia de pressié d'una ampolla
herméticament tancada via sensors electronics, a (20 + 1)°C

- Termostat de DBO WTW 2000 OxiTop" Box/115
- Sensors manomeétric WTW OxiTop”

Oxigen dissolt (OD)

Mesura de l'oxigen dissolt en una dissolucié utilitzant un eléctrode
selectiu d’oxigen

Mesurador d’oxigen dissolt EXTECH model
407510

Solid en Suspensi6 Totals (SST)

Determinacié dels solids organics i inorganics en suspensié presents al
sistema per filtracio i escalfament a 103-105°C

Estufa Memmert ULM 400

Solid en Suspensi6 Volatils

(85v)

Determinacié de la biomassa present al sistema per combustié a 550°C

Mufla Herotec HE 27
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Parametres analitics

Tecniques i métodes analitics

Equipaments analitics

Radiaci6 solar
simulada

CPS ATLAS GmbH

Sistema que emet radiacié UV/vis a una
poténcia mitjana de 550 W m™.
Presenta un espectre d’emissid
semblant a l'espectre solar entre els
400 - 800nm. Entre 300 - 400nm
ofereix una distribucié espectral del 7%
dels fotons emesos per la radiacié solar.
A longituds d’ona inferiors a 300nm, és
del 0,5%.

Caracteritzacio dels
fotocatalitzadors
suportats

XPS

- Condicions d’ultra buit (< 1078 Torr)
- Font de Raigs X: Al K« (1486,6 eV)
- Poténcia de treball: 150 W (10mA, 15 kV)

Analitzador XPS Kratos model Axis Ultra

XRD

- Font de Raigs X: Cu K1 (1,54056 A)
- Rang d’escaneig per a 26: 5 - 80°
- Mida de pas d'escaneig: 0,0167°

Analitzador PANalytical X’'Pert PRO MPD

[H202]

Valoracié estandard

Determinaciéo de la concentracié de H:0: per ser utilitzat com a patré en la recta de
calibratge. Aquest és valorat amb una dissoluci6 de KMnOs que preéviament ha estat
estandarditzada amb NazC204, patré primari. Reaccions 3.11 3.2:

2MNO, (o) + 5C204% (aq) + 16H (uq) DU B 10C0,5)+ 2Mn?* () + 8H,0(,
(VIOLETA) (INCOLOR)

(3.1)

- ° 2
2MN0 4 (aq) * 5Hy050aq) + 6H (aq) DU E1 50,0+ 2Mn?* gy + 8H,0() (3.2)

(VIOLETA) (INCOLOR)

Espectroscopia d’absorcio UV /visible

- Cel-les de quars d’1cm de longitud dptica
- Escombrat espectral: 350 a 500 nm
- Absorci6 del peroxocomplex de Ti(IV) (groc), aA=408 nm i 25°C
- Reacci6 3.3:
H202(q) + Ti* (ag) + 25047 aq) 0 O [Ti02(S04)2]* (aq) + 2H*(ag)
(GROC)

(33)

Espectrofotometre Unicam UV4 Prisma
de doble feix.
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Parametres analitics Teécniques i métodes analitics Equipaments analitics
Espectroscopia d’absorcié UV/visible. Métode del tiocianat
- Cel-les de quars d’1cm de longitud optica
- Escombrat espectral: 450 a 550 nm E trofotdmetre Uni
3 ) . - - . opo spectrofotometre Unicam
[Fe3+] Absor.c,m del complex [Fe(SCN)]?* (vermell), aA=482 nm i 25°C UV4 Prisma de doble feix.
- Reacci6 3.4:
Fe3*aq + SCN g 0O 0~ [Fe(SCN)]%*aq (3.4)
(VERMELL)
Espectroscopia d’absorcié UV /visible. Métode de la 1,10-fenantrolina
- Cel-les de quars d’1cm de longitud optica
- Escombrat espectral: 450 a 550 nm
- Absorci6 del complex [FePhs]?* (ataronjat), a A=508 nm i 25°C
- Reacci6 3.5:
[Fe2] (_\ ] . Espectrofotometre Unicam
iy, L UV4 Prisma de doble feix.
P gy * ANy _"_,fh sl (5] C = L10-fenantrolina = Ph
ATARGRIAT)
Espectroscopia d’absorcié UV/Vis. Métode de la Ferrozina
- Cel-les d’1cm de longitud optica
- Absorci6 del complex [Fe(Ferrozina)s]?* (magenta), a una A=562 nm i 25°C
- Reaccions 3.6 i 3.7 (Sharpe 1996): .
[Fe] ) Espectrofotometre
total dissolt 4Fe3*(,q) + 2NH20H-HClag O O- 4Fe2(aq) + N20¢g) +Hz0q) + 6Htag) + 2Cl aqy  (3.6) SHIMADZU UV-1601

(clorhidrat d’hidroxilamina)

Tampé acétic/acetat
H~4,6 .
Fe?*(aq) + 3 Ferrozinagqg) = [Fe(Ferrozina)s]?*(q) (3.7)
(MAGENTA)
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Parametres analitics

Tecniques i métodes analitics

Equipaments analitics

[NH4*]

Cromatografia ionica

- Detector conductimeétric CDD-10AVP
- Columna cationica Shodex IC KY-421 (125 mm x 4,6mm)

Material d’empaquetament: silice gel unida a grups carboxilics
- Fase mobil pel Fenton i SFF: 5 mM acid tartaric, 2 mM acid dipicolinic, 1,5 g 1I™* acid boric
- Fase mobil pel EF i SFEF: 5 mM acid tartaric, 2 mM acid dipicolinic,

1,5 g It acid boric, 1,5 mM 18-crown-6-ether

- Flux = 1,0 ml min™
-T=40°C
- tr (Fenton i SFF) = 3,9 minuts / tr (EF i SFEF) = 4,4 minuts

SHIMADZU VP Series

[NOs7]

Cromatografia ionica

- Detector conductimeétric CDD-10AVP

- Columna anionica SHIM-PACK 1C-A1 (10um, 100 mm x 4,6mm)
Resina d’intercanvi anionic amb un suport de metacrilat
Incorpora com a grups funcionals amonis quaternaris

- Fase mobila: 1,0 mM acid p-hidroxibenzoic, 1,1 mM N,N-dietiletanolamina; pH ~ 8
Fase mobils: 2,5 Mm acid ftalic, 2,4 mM TRIS; pH = 4

- Flux = 1,5 ml min™

-T=40°C

- tr (fase mobila) = 6,1 minuts / tr (fase mobils) = 4,0 minuts

SHIMADZU VP Series

[a-MPG]

HPLC

- Detector de UV /vis SPD-10AVP,A=220 nm

- Columna Phenomenex C18 (LUNA 5 pm, 250 mm x 4,6 mm)

- Fase mobil: Dissolucié 50 mM H3PO4 ajustada a pH=2,5 amb NaOH
- Flux = 0,7 ml min™

- Tambient

- Volum (aliquotes injectades)= 20 ul

- tr= 13,9 minuts

SHIMADZU VP Series (LC-10AD)
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Parametres analitics Tecniques i meétodes analitics Equipaments analitics
HPLC
- Detector de UV, A=285 nm
- Columna Nucleosil 100-5 C18 Marcherey Nagel (250 mm x 4,6 mm) )
[Hidroquinona] - Fase mobil: 60 % acetonitril : 40 % acid acetical'1% (v/v) SHIMADZU VP Series (LC-

- Flux = 1,0 ml min™

- Tambient

- Volum (aliquotes injectades)= 10 ul
-tr =~ 3,07 minuts

20104)

Identificaci6 i seguiment
dels acids carboxilics
alifatics

a) HPLC

- Detector de UV /vis SPD-10AVP, A=210 nm

- Columna Bio-Rad Aminex HPX 87H (300 mm x 7,8 mm)
- Fase mobil: dissolucié 4 mM H2S04

- Flux = 0,6 ml min™

-T=35°C

- Volum (aliquotes injectades)= 20 pl

SHIMADZU VP Series (LC-
10AD)

b) Liofilitzacié <Sililacié -GC-MS
Condicions cromatografiques:
- Injeccié: mode splitless
- Columna apolar HP-5MS 5%Phenyl Metyl Siloxane (30m x 0,25 mm)
- Gas portador: He
- Flux = 1,0 ml min™!
- Rampa de T: 80°C durant 1min.; 7°C min™! fins a 150°C i mantenir-la durant 5 min; 7°C
min! fins a 200°C i mantenir-la durant 5 min
- Tinjector = 2500(: /Tdetector = 2900(:
Espectrometria de masses:lonitzacidé per impacte electronic (EI+), a 70eV

Cromatograf de gasos
Hewlett-Packard 5890
Series Il acoblat a un
espectrofotometre de
masses Hewlett-Packard
5959 A
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Parametres analitics

Técniques i métodes analitics

Equipaments analitics

Identificacié intermedis
aromatics

a) SPE-GC-MS

Condicions cromatografiques:
- Injeccié: mode split
- Columna semi-polar HP-Innowax 25 pm(30 m x 0,25 mm)
- Gas portador: He
- Flux = 1,0 ml min™!
- Rampa de T: 50°C durant 3min; 10°C min™ fins a 300°C i mantenir-la durant 5 min
- Tinjector =250°C /Tdetector =290°C
Espectrometria de masses:
- Jonitzacid en fase gasosa per la tecnica d'impacte electronic (El+), a 70eV

- SPE :0asis HLB"

- Cromatograf de gasos
Hewlett-Packard 5890
Series Il acoblat a un
espectrofotometre de
masses Hewlett-Packard
5959 A

b) SPE-Siliacié—GC-MS

Condicions cromatografiques:
- Injeccid: mode splitless
- Columna apolar HP-5MS 5%Phenyl Metyl Siloxane (30 m x 0,25 mm)
- Gas portador: He
- Flux = 1,0 ml min™!
- Rampa de T: 50°C durant 3min; 10°C min™ fins a 300°C i mantenir-la durant 5 min
- Tinjector =250°C /Tdetector =290°C
Espectrometria de masses:
- Jonitzacid en fase gasosa per la tecnica d'impacte electronic (El+), a 70eV

SPE :0asis HLB"

- Cromatograf de gasos
Hewlett-Packard 5890
Series Il acoblat a un
espectrofotometre de
masses Hewlett-Packard
5959 A

¢) SPE-LC-MS

Condicions cromatografiques:
- Columna Phenomenex C18 (LUNA 5 pm, 250 mm x 4,6 mm)
- Fase mobil: Dissoluci6 0,05% acid acetic
- Flux = 0,4 ml min™
-T=40°C
Espectrometria de masses:
- Jonitzacié per la técnica d’electroevaporitzaci6 (ESI+)

- SPE :0asis MCX"

- Cromatograf de liquids
Agilent 1200 Series acoblat
a un espectrofotometre de
masses de triple
quadrupol API 3000

£10.L1dVD



PART EXPERIMENTAL

3.2.1. CARBONI ORGANIC TOTAL (TOC)

En aquesta tesi doctoral, s’assumeix que el carboni organic total (TOC, sigles en angles)
equival al carboni organic dissolt ja que les mostres han estat filtrades préviament a

'analisi corresponent amb un filtre de PTFE (Whatman) de 0,45 pm de mida de porus.

La determinacié del TOC s’utilitza per avaluar I'evoluci6 del grau de mineralitzaci6 en els

tractaments de I'aigua residual.

L’analitzador de TOC emprat consta de quatre parts: un sistema d’injeccié, una cambra de
combustio, un detector d’infraroig no dispersiu (NDIR, sigles en anglés) i un processador
de dades.

La mesura del carboni total (TC, sigles en anglés) es basa en la combustié de dissolucions
aquoses: s'injecta automaticament un volum determinat de mostra (20 pl o 50 pl, depenent
del rang de TC en que es mesuri), que en contacte amb un flux (150 ml min™?) d’aire
d’elevada puresa (lliure de CO2), és transformat en un aerosol. Aquest és conduit a la
cambra de combustié on és oxidat completament, generant com a productes principals
aigua i dioxid de carboni. La combustid té lloc a 680°C i esta facilitada per la preséncia de
plati (suportat sobre boles d’alimina) com a catalitzador. Seguidament, la mostra tractada
és deshumidificada i arriba al NDIR, utilitzat per determinar dioxid de carboni en mostres
gasoses. El senyal analogic obtingut, que segueix una distribucié normal Gaussiana, és
digitalitzat i transformat al valor corresponent de TC a través de les rectes patrd
préviament informatitzades mitjancant un processador de dades. En una injecci6 posterior
(32 0 50 pl, depenent del rang de carboni inorganic en el que es mesuri) de la mateixa
mostra, s’avalua la quantitat de carboni inorganic total (TIC, sigles en angles). El volum
injectat és acidificat mitjancant acid fosforic (25% p/v), transformant el carbonat i
I'hidrogencarbonat a dioxid de carboni. Seguidament, es purga amb aire per eliminar el
dioxid de carboni de la dissolucio, el qual sera detectat posteriorment, donant la mesura de

carboni inorganic total. E1 TOC s’obté per diferencia entre el carboni total i I'inorganic.

Les mostres han estat quantificades per duplicat. El coeficient de variacié entre ambdds

valors és igual o inferior al 2%.

S’han realitzat dues rectes de calibratge per a les mesures de TC (0-100 mg1%; 100-1000
mg 1'1). S’ha utilitzat com a patré primari 'hidrogenftalat de potassi. La recta de TIC esta
compresa entre 0—100 mg 1"%. S’ha utilitzat com a patré primari una dissoluci6 de carbonat

de sodi / hidrogencarbonat de sodi.
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L’aparell s’ha calibrat periddicament (3-6 mesos). Regularment, s’injecten dissolucions

estandard per comprovar el bon funcionament de 'equipament.
3.2.2. DEMANDA QUIMICA D’OXIGEN (DQO)

La demanda quimica d’oxigen és la mesura indirecta de I'oxigen necessari per oxidar
completament les substancies, organiques i inorganiques, susceptibles de reaccionar amb
agents quimics fortament oxidants. S'utilitza per determinar el contingut de materia

organica d’'una mostra, expressada en mg 1! Oa.

La demanda quimica d’oxigen ha estat avaluada seguint el Métode colorimetric, a reflux
tancat proposat per Standard Methods 5220 D (APHA 1992). Un determinat volum de la
mostra (2 ml) és sotmes a 150°C durant 2 hores (en un digestor) en un medi amb excés de
dicromat de potassi (K2Cr207) i en condicions fortament acides (H2S04). Seguidament, la
dissolucié es deixa refredar a temperatura ambient. En el nostre cas, la digestié té lloc en
vials de vidre segellats, subministrats per Aqualyticl amb els que es pot determinar una
DQO d’entre 0-150 mg 1! Oz i a on s’hi troben presents les quantitats adequades de cada
reactiu. En aquest procés, tota substancia amb capacitat per ser oxidada reacciona amb el
dicromat (groc), el qual es redueix a i6 cromic (verd) (reaccié 3.8). La reducci6 de la
quantitat de dicromat comporta una reduccié de la radiacié absorbida per aquest compost
i, conseqlientment, una reduccié de 'absorbancia mesurada a 430 nm. Aquesta diferéncia
és mesurada i quantificada mitjancant un espectrofotometre que ha estat calibrat per

donar directament el valor de la DQO.

Cr2072 aq + 14 H'ag + 6~ 00> 2Cr3*aq + 7 H20( (3.8)

L’interes de la determinacié de la DQO rau en el fet de poder-la relacionar amb la quantitat
de materia organica en dissoluci6. La preséncia de substancies potencialment oxidables,
com els halurs, el peroxid d’hidrogen, el nitrit (no I'amoni), el sulfit, 1'ié6 ferric, etc.
interfereixen en la mesura. L’eliminacié previa de quantitats significatives d’aquests
interferents és necessaria per correlacionar exclusivament la DQO amb la matéria
organica. Altres limitacions d’aquest meétode es troben en les substancies organiques
volatils, que no serien quantificades mitjancant aquest procediment degut a que es
trobarien en fase gasosa (ja que la temperatura de treball és de 150°C). L’addicié de sulfat
de plata (Agz2S04) com a catalitzador ddéna lloc a una major eficiéncia oxidativa d’aquests
compostos. No obstant, el cati6 plata reacciona amb halurs formant un precipitat. Per
minimitzar-ho, 'addicié de sulfat de mercuri (HgSO4) és adequada, ja que aquest complexa
els halurs i déna lloc a halocomplexes de diferent grau de coordinacié. Els més freqiients

son HgXs?", a excepcid del F~ que forma el complex HgF2* (reaccié 3.9) (Burriel et al. 2000):

HgSO4(aq) +4X @ag 00~ HgX42_(aq) + S042 (ag) sentX=Cl,Br,I" (39)
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En el nostre cas, ha estat necessaria I'eliminaci6 previa del peroxid d’hidrogen de la
mostra. El pretractament seguit es descriu a continuacio:

- 1,0 ml de la mostra a avaluar, préviament neutralitzada amb NaOH 1M, és diluit a 5,0 ml
en un matras aforat que conté la quantitat adequada de sulfit de sodi per oxidar el
peroxid d’hidrogen. La dilucid és necessaria per obtenir un rang de DQO de la mostra
situat entre 0-150 mg 1! Oa.

- Oxigenaci6 de I'anterior dissolucié durant 10 minuts per tal d’eliminar 'excés de sulfit.

- 2,0 ml de la mostra diluida es sotmeten al tractament descrit anteriorment.

Paral-lelament a la mesura de les mostres problema, es duen a terme diversos blancs amb
aigua ultra pura Milli-Q. L’exactitud de les mesures subministrades per I'espectrofotometre
ha estat corroborada periodicament amb la preparacié i mesura de dissolucions patro

d’hidrogenftalat de potassi corresponentsa 100 mgl™ DQO.

Les mostres han estat quantificades per duplicat. El coeficient de variacié entre ambdds

valors és igual o inferior al 4%.
3.2.3. PEROXID D’HIDROGEN
3.2.3.1. VALORACIO AMB PERMANGANAT DE POTASSI

Aquest procediment és utilitzat per determinar I'exactitud del valor experimental

de peroxid d’hidrogen a 'ampolla de 33% p/v.

La valoracié estandard de H20: té lloc en medi acid, utilitzant una dissoluci6 de KMnOa4
0,02 M previament estandarditzada amb un patr6 primari, NazC204 (reaccié 3.1); el KMnOa4
no és un patr6 primari degut a la tendéncia a reduir-se a MnO.. A partir del volum de
KMnOs4 gastat i seguint 'estequiometria de la reaccié 3.2, es pot calcular la concentracié

experimental de peroxid d’hidrogen.

Cal treballar en condicions fortament acides per evitar que els protons es converteixin en
el reactiu limitant de la reaccié 3.2 i, alhora, afavorir la formacié de Mn?* (ja que la
reduccié de MnOs a Mn?* té lloc a través de l'intermedi MnOzs), estable en medi basic).
Treballar a temperatura elevada també és un factor clau per accelerar la velocitat de la

reaccio.

Les mostres han estat quantificades per triplicat. El coeficient de variacié entre els valors

és igual o inferior al 2%.
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3.2.3.2. ESPECTROSCOPIA D’ABSORCIO UV/VISIBLE DEL PEROXOCOMPLEX DE
Ti(IV)

El metode analitic utilitzat es basa en la detecci6 i quantificacié del peroxid
d’hidrogen a partir de la mesura espectrofotometrica de 'absorbancia del peroxocomplex
de Ti (IV) format a partir de la reaccié 3.3 entre el peroxid d’hidrogen i el titani (IV)
(Welcher 1975). Es un métode més rapid i exacte que la permanganometria, especialment
perqué en aquesta ultima interfereixen les espécies reductores que es podrien trobar a la

dissolucid.

La dissolucié final ha de tenir una quantitat de peroxid d’hidrogen del 3% en pes
aproximadament, i una concentracié d’acid sulfaric de 0,75-1,75 M per tal d’evitar la
preséncia de HSO4, la condensacié d’acid metatitanic, i eliminar les interferéncies

d’hidroxo-complexes.

Es prepara una dissolucié de TiO(SO4) 20 mM en 1 1, pesant 3,2 g d’aquest compost
préviament deshumidificat i addicionant-lo en un vas de precipitats que conté 180 ml de
H2S04 al 96% en suau ebullicié. Després de 10 minuts, la mescla es deixa refredar.

Posteriorment, es transvasa a un matras aforat de 1,0 1i s’enrasa.

Un volum de 0,5 ml de la mostra que conté H202 s’addiciona a 4,0 ml de la dissoluci6 de Ti
(IV)ia 1,5 ml de NazS04 0,05 M, i s’enrasa a 10,0 ml. L’absorbancia del complex resultant,
de color groc, és mesurada a 408 nm i a 25°C. A través de la interpolacié del valor
d’absorbancia a la recta patré (Abs vs [H202]), es quantifica el valor de H202.

Recta patrd: Abs = 0,71 [H202] - 0,01 R2=0,9968

Les mostres han estat quantificades per duplicat. El coeficient de variacié entre ambdds

valors és igual o inferior al 2%.
3.2.4. ESPECIES DE FERRO EN DISSOLUCIO (Fe?*, Fe3* i Fetotal)

3.2.4.1. CATIO FERROS. ESPECTROSCOPIA D’ABSORCIO UV/VISIBLE DEL
COMPLEX Fe?* —1,10-fenantrolina

L’i6 ferrés present en dissolucid és analitzat seguint el métode colorimétric de la
1,10-fenantrolina (Sandell 1959; Furman 1975) en el que 'absorbancia del complex format

entre aquests dos reactius és mesurada per espectrofotometria a 508 nm i 25°C.

Per dur a terme aquest meétode analitic, cal que el pH de la dissoluci6 estigui comprés entre
2-9, sent el pH optim al voltant de 3. Entre un pH 2,9-3,5 la intensitat del color del

complex format depen fortament de la concentracid inicial de la 1,10-fenantrolina, de
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manera que si aquesta concentracio és relativament elevada, la lectura d’absorbancia no es

manté estable al llarg del temps.

Possibles interferents en aquest metode sén: agents oxidants que puguin oxidar I'i6 ferrés
a férric; substancies que tinguin una major afinitat pel Fe(II) que la 1,10-fenantrolina; varis
metalls que es puguin complexar amb la 1,10-fenantrolina (Cr3+, Co?*, Ni?*, Cu?*, Zn?*), aixi

com substancies acolorides presents a la mostra a analitzar que absorbeixin a 508 nm.

En el nostre cas, la matriu de l'aigua residual tractada mitjancant els AOP/AEOPs,
inicialment contaminada amb a-MPG, és complexa i provoca que la lectura d’absorbancia
no sigui estable al llarg del temps i que els resultants siguin incongruents. Es per aquest
motiu que no s’ha pogut quantificar el Fe(Il) seguint aquest metode. Tot i aixi, s’han
realitzat mesures de Fe(II) i Fe(III) en aigilies no contaminades amb a-MPG sotmeses a un

AOP/AEOQOP per comprovar la seva relaci6 i evolucid.

Tenint en compte aquestes limitacions, el procediment acordat és el segiient: addicionar
2,5 ml de la mostra problema a 0,4 ml de 1,10-fenantrolina monohidratada al 0,25 % i
enrasar-ho a un matras aforat de 5,0 ml. El temps de reaccid escollit per a la lectura de

I'absorbancia és de 5 minuts. La temperatura de treball és de 25°C.

El pH de la mostra esta al voltant de 3. A més a més, en el cas de 'EF i del SFEF, la matriu
de la mostra conté 50mM de NazSO4. Els patrons s’han de preparar en aquestes mateixes
condicions.

Recta patré: Abs = 0,20[Fe?*] - 0,00 R%=0,9999

Les mostres han estat quantificades per duplicat. El coeficient de variacié entre ambdds

valors és igual o inferior al 2%.

3.2.4.2. CATIO FERRIC. ESPECTROSCOPIA D’ABSORCIO UV/VISIBLE DEL
COMPLEX Fe3+-SCN

L’i6 férric es determina seguint el metode analitic descrit per Sandell (1959).

La preséncia i quantificacié d’aquest i6 es determina a través de la mesura d’absorbancia
que presenta el complex que forma amb el SCN7, a 482 nm. Els parametres que
interfereixen en la mesura d’absorbancia son: la concentracié inicial de SCN7, ja que en
funci6é d’aquesta es poden formar una série de complexos representats per [Fe(CNS).]3™ on
n=1-6 (a baixes concentracions, el complex predominant és [Fe(CNS)]?*); el tipus d’acid
present (I'acid sulfuric redueix la intensitat de color degut al complex entre el Fe3* i el

S04%7); el temps de reaccid, sent imprescindible la mesura d’absorbancia en un temps
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concret, estipulat als 3 minuts; la influéncia de la temperatura també és notoria, de manera
que s’ha de treballar a temperatura constant (25°C); I'exposicié del complex a la llum pot
influir en la lectura d’absorbancia degut a la descomposicié d’aquest; 'oxalat també és un
interferent important a causa de la major tendencia del Fe(Ill) a complexar-s’hi (

LogK =2,3; LogK =6,2; LogK =8,0; LogK =18,5) (Aguilar

2 3- 3-
FeSCN*" Fe(SCN); FeC,0," [Fe(C,0,); ]

etal. 2006).

En el nostre cas, tampoc és possible la quantificaci6 i seguiment de la concentracié de
Fe(IlI) en l'aigua tractada amb els AOP/AEOPs mitjancant aquest metode analitic com a
conseqiiencia de I'elevat nombre d’interferéncies. La soluci6 és la mateixa que la adoptada
pel Fe(Il). L’alternativa per determinar ambdds ions en dissolucié hauria estat

I'espectrometria d’absorcié atomica, per exemple.

El procediment seguit és el seglient: addicionar 2,0 ml de la mostra problema a 3,0 ml de
NaSCN 0,5 M i enrasar-ho a un matras aforat de 5,0 ml. El temps de reaccid escollit per a la
lectura de I'absorbancia és de 3 minuts. La temperatura de treball és de 25°C.

Recta patré: Abs = 0,16[Fe3*] - 0,00 R?=0,9992

Les mostres han estat quantificades per duplicat. El coeficient de variacié entre ambdds

valors és igual o inferior al 2%.
3.2.4.3. FERRO TOTAL EN DISSOLUCIO. METODE DE LA FERROZINA

El ferro total en dissolucié es determina seguint el métode analitic descrit per
Stookey (1970); i millorat, posteriorment, per Gibbs C.R. (1976) i Gibbs M.M. (1979). Es
basa en el métode de la Ferrozina.

Consisteix en la mesura d’absorbancia a 562 nm del complex format entre 1'i6 ferros i la
Ferrozina (reacci6 3.7). Per tal de quantificar el ferro total en dissoluci6 és necessari que el
Fe(IIl) es redueixi a Fe(II), de manera que s’addiciona clorhidrat d’hidroxilamina com a
agent reductor (reacci6 3.6). Gibbs (1979) explica que si es treballa a pH~4,5 es redueixen
les interferencies del coure, cobalt i niquel; és per aquest motiu que s’utilitza una

dissolucié tampo6 d’acid acétic/acetat de sodi que manté el pH al voltant de 4,6.

La dissoluci6 final ha de presentar quantitats de ferro total dissolt inferiors a 1 mg 1%, per

tal que es compleixi la llei de Lambert-Beer.

Les quantitats de reactius utilitzades per a un volum total de 10,0 ml sén: 1,6 ml de mostra;
200 pl de Ferrozina 4,9:10 3 M; 100 pl de clorhidrat d’hidroxilamina 10% (p/p); 500 pl de

dissolucié tamp6 d’acid acétic/acetat de sodi.
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Recta patré: Abs = 0,41[Fe]cotal dissolt - 0,00 R%=0,9997

Les mostres han estat quantificades per duplicat. El coeficient de variacié entre ambdds

valors és igual o inferior al 2%.
3.2.5. ACIDS CARBOXILICS ALIFATICS

La deteccié d’alguns acids carboxilics alifatics generats durant el tractament depuratiu
de l'aigua residual contaminada amb a-MPG s’ha realitzat per HPLC i per GC-MS (previa
liofilitzacid). El procediment analitic seguit quan s’utilitza aquesta dltima tecnica es descriu

detalladament en aquest apartat.

Als 40 minuts de tractament de l'aigua residual amb el procés d’EF a 100 mA cm™2, 25 ml
de mostra es congelen amb Nz liquid. Posteriorment, es liofilitza el solid (s’elimina l'aigua

de la mostra per sublimacio, treballant a =55°C i en condicions de buit).

A la mostra liofilitzada cal eliminar el Na;SO4 emprat com a electrolit de fons en els AEOPs.
Per aconseguir-ho, s’addicionen 5 ml d’acetat d’etil al vas de precipitats on es troba el solid
i, seguidament, es filtra per gravetat. El filtrat conté els acids carboxilics alifatics, mentre

que en el filtre hi resta el sulfat de sodi.

A continuacio, es procedeix a la sililacié dels compostos que ho permetin: s’addicionen 200
ul d’agent sililant N,0-Bis-(trimetilsilil)-acetamida (BSA) al vial on es troba el filtrat, i
s’agita durant 20 minuts a 60°C. L'etapa de derivatitzaci6 disminueix la polaritat dels
compostos sililats i augmenta llur volatilitat fent-los més facilment cromatografiables, en

aquest cas ja que s’utilitza una columna apolar.

Les condicions cromatografiques especificades a la Taula 3.3, apartat Identificacid i
seguiment dels acids carboxilics alifatics b), han estat descrites préviament per Andreozzi
(2003).

3.2.6. COMPOSTOS INTERMEDIS AROMATICS

El procés escollit per determinar els compostos intermedis aromatics generats al llarg
del tractament depuratiu de I'aigua residual contaminada amb a-MPG ha estat el d’EF a
100 mA cm'? entre els 10-60 minuts. Aquest tractament presenta una velocitat de
mineralitzaci6é lenta comparada amb la del procés de SFF i SFEF, fet que possibilita un

interval de temps superior per analitzar aquests compostos.

La seva detecci6 s’ha dut a terme mitjancant tres procediments analitics diferents:
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a) SPE—GC(columna semi-polar)-MS

Pretractament: extraccié en fase solida (SPE, sigles en anglés)

- Sutilitza un cartutx Waters Oasis” HLB (valid per a separacions de compostos icids,
basics i neutres com a conseqiiencia de que la seva fase estacionaria esta formada per
una proporcié adequada dels monomers N-vinilpirrolidona (hidrofilic) i divinilbence
(lipofilic)).

- L’acondicionament de la fase estacionaria es duu a terme amb 1ml de metanol/1ml
d’aigua milli-Q.

- 70 ml de l'aigua residual tractada amb el procés d’EF a 100 mA cm2 entre els 10-60
minuts s’injecten a través del cartutx amb l'ajuda d’'un émbol.

- Els compostos aromatics retinguts a la fase estacionaria s’elueixen posteriorment amb
la injecci6 successiva de dos dissolvent organics de diferent polaritat: metanol (1ml),
amb un index de polaritat de 5,1, i dietil éter (1ml), amb un index de 2,8 (Byers 2003).

- Evaporacié fins a sequedat del dissolvent organic mitjancant un corrent d’argo.
Seguidament, s’hi addiciona 1 ml d’acetat d’etil.

GC-MS seguint les condicions descrites a la Taula 3.3 apartat Identificacié intermedis

aromatics a).
b) SPE -Sililacié ~GC(columna apolar)-MS

SPE

- En aquest cas, també s’utilitza un cartutx Waters Oasis” HLB.

- L’acondicionament de la fase estacionaria es duu a terme amb 1ml de metanol/1ml
d’aigua milli-Q.

- 70 ml de l'aigua residual tractada amb el procés d’EF a 100 mA cm2 entre els 10-60
minuts s’injecten a través del cartutx amb l'ajuda d’'un émbol.

- Els compostos aromatics retinguts a la fase estacionaria s’elueixen posteriorment amb
2 ml d’acetonitril o bé 2 ml de metanol.

Sililacié dels intermedis
Evaporaci6 fins a sequedat del dissolvent organic mitjangant un corrent d’argé.
Addici6 d’1 ml d’acetat d’etil (el qual presenta un index de polaritat de 4,4, inferior al
de l'acetonitril o al del metanol, que son de 5,8 i 5,1, respectivament (Byers 2003) per
tal de facilitar la sililaci6 dels intermedis, duta a terme posteriorment). Seguidament,
s’hi addicionen 200 pl de l'agent sililant BSA (N,0-Bis-(trimetilsilil)-acetamida). La
dissoluci6 s’agita a 60°C durant 20 minuts per a que tingui lloc la reaccié.

GC-MS seguint les condicions descrites a la Taula 3.3 apartat Identificacié intermedis

aromatics b).
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¢) SPE-LC-MS

SPE

- Sutilitza un cartutx Waters Oasis” MCX (fase estacionaria polimérica formada per
grups sulfoxid que permeten un intercanvi cationic fort).

- L’acondicionament de la fase estacionaria es duu a terme amb 1ml metanol/1ml
d’aigua milli-Q.

- 70 ml de l'aigua residual tractada amb el procés d’EF a 100 mA cm2 entre els 10-60
minuts s’injecten a través del cartutx amb l'ajuda d’'un émbol.

- Els compostos aromatics retinguts a la fase estacionaria s’elueixen posteriorment amb
la injecci6 successiva de dos dissolvent organics de diferent polaritat: metanol (1ml) i
dietil eter (1ml).

- Evaporacié fins a sequedat del dissolvent organic mitjancant un corrent d’argo.
Seguidament, s’hi addiciona 1 ml d’aigua Milli-Q.

LG-MS seguint les condicions descrites a la Taula 3.3 apartat Identificacié intermedis

aromatics c).

Es interessant descriure breument les técniques d’ionitzacié de la mostra utilitzades en

I'espectrometria de masses:

- Impacte electronic (EI+). La mostra volatilitzada (Mgs, a temperatura elevada i
pressions inferiors a 10> mbar) és bombardejada amb un feix d’electrons d’alta
energia (70 eV). Aquesta energia és suficient per produir la ionitzacié de la molécula
del compost (formacié de I'i6 molecular, M'*) i generar la fragmentaci6 del mateix
compost, fet que permet obtenir informacio6 sobre I'estructura d’aquest.

- Electroevaporitzacié (ESI+). Els ions es generen directament a la dissolucié aquosa o
organica (o la mescla d’ambdds) mitjangant la formacié d’'un esprai en preséncia d'un
camp electric (3-8 kV). Les gotes que formen l'esprai disminueixen de mida, donant
lloc a un augment de la densitat de la carrega eléctrica en la seva superficie. Quan la
repulsid entre carregues d’igual signe és suficientment gran com per superar les forces
de cohesid superficial, s’alliberen els ions deixant les gotes de mostra carregades i sent
dirigides cap a l'analitzador mitjan¢ant I'aplicacié de buits creixents, que van des de
pressié atmosférica, a la introduccié de la mostra, fins a valors de 107 atm a la zona de
I'analitzador. El nombre de carregues retingudes per l'analit depen de factors com la
composicié i el pH del dissolvent, i de la naturalesa de la mostra. S'obtenen senyals que
corresponen a ions del tipus (M+nH)™, on els protons han estat subministrats pel
dissolvent acid.
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3.2.7. SOLIDS EN SUSPENSIO TOTALS (SST)

Es una mesura de la quantitat total de solids (organics i inorganics) en suspensio en
una dissolucié aquosa, que poden ser separats de l'aigua per filtraci6 a través d’'un paper

de filtre estandarditzat.

S’ha seguit el procediment descrit a I'Standard Methods 2540 D (APHA 1992) basat en la

filtracié d'un determinat volum de mostra i posterior assecament entre 103-105°C:

- Un filtre de fibra de vidre (Filter-Lab"” MFV4 de 2,7 pm) és acondicionat a 550°C en una
mufla durant 30 minuts. Posteriorment, es deixa refredar a temperatura ambient al
dessecador i, seguidament, es pesa (Mpaper filtre).

- Un determinat volum de mostra homogeénia (Vmostra) és filtrat a través del filtre de fibra
de vidre préviament acondicionat i pesat.

- El solid filtrat es manté a l'estufa entre 103-105°C fins que la massa sigui constant,
aproximadament 2 hores. Posteriorment, aquest solid sera assecat a temperatura
ambient al dessecador i, seguidament, pesat (Mpaper filtre + sST)-

- L'increment de massa del paper de filtre per volum de mostra filtrat correspon al valor
de SST (en mg I'%, seguint I'equaci6 3.1 i tenint en compte que les unitats de la massa

sén g i les del volum, ml):

SST= ((mpaper filtre+SST) -(Mpaper filtre) ) . 106 (equacié 31)

Vm ostra
3.2.8. SOLIDS EN SUSPENSIO VOLATILS (SSV)

Es una mesura de la quantitat de materia volatil en suspensié en una dissolucié aquosa,
assimilable a la quantitat de biomassa. S’ha seguit el procediment descrit a 1'Standard
Methods 2540 E (APHA 1992).

Aquest procediment és una continuaci6 de I'anterior. El filtre de fibra de vidre amb els SST
es crema en una mufla a 550°C durant 30 minuts (eliminant els solids volatils).
Seguidament, es deixa refredar a temperatura ambient al dessecador i es pesa (Mpaper filtre +
(sst-ssv)). La disminucié de la massa per volum de mostra es considera la quantitat de
biomassa present al sistema, SSV (en mg ['%, seguint 'equaci6 3.2 i tenint en compte que les

unitats de la massa sén g i les del volum, ml):

SSV= ((mpaper filtre+SST) _(mpaper ﬁltre+(SST—SSV)) ) . 106 (equaci(') 32)

Vmostra
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3.2.9. DEMANDA BIOQUIMICA D’OXIGEN EN 5 DIES (DBOs)

La DBOs s’assimila a I'oxigen molecular (en mg I'? 0;) utilitzat durant un periode
d’incubacio de 5 dies per la degradacié bioquimica de la matéria organica i per tota aquella
oxidacié de matéria inorganica (i6 sulfit, i6 ferros, peroxid d’hidrogen, les formes reduides
de nitrogen, etc.) que pugui dur a terme la biomassa. La mesura té lloc a pH 6,5-7,51a (20
+1)°C.

A priori, la DBOs s'utilitza per determinar la quantitat de matéria organica biodegradable
present en un volum de mostra determinat, en 5 dies. Per aquest motiu, és necessari

eliminar de la mostra els segiients interferents:

- Demanda de nitrogen (amoni, acid oxamic, nitrit, etc.). S'utilitza un agent inhibidor de la
nitrificacid, com per exemple N-al-liltiourea.

- 16 ferrds. En el nostre cas, la quantitat total de ferro en dissolucié ha estat de 10 mg 1.
Tenint en compte les posteriors dilucions de la mostra, la quantitat d’oxigen consumit,
suposant que la totalitat del ferro en dissoluci6 fos Fe(II) correspondria a una DBOtesrica
aproximada de 0,3 mg I'? Oz (considerant una DBO aproximada del 80% de la DQO),
quantitat insignificant respecte al valor total. Es va resoldre no dur a terme el
pretractament de precipitacid del ferro en dissolucié.

- Peroxid d’hidrogen. La quantitat d’aquest reactiu en excés s’elimina amb sulfit de sodi,
seguint la reaccié 3.10. Posteriorment, el sulfit s'oxida a sulfat, per evitar la seva
interferéncia en el valor de DBOs i llur toxicitat en la biomassa utilitzada, mitjancant un

corrent d’aire sintétic durant 10 minuts.

NazS03(aq) + H202@q) O 0- NazSOs@q+ H200) (3.10)

Per a la determinacié de la DBOs es segueix el procediment descrit a I'Standard Methods
5210 B (APHA 1992). S'utilitzen botelles tancades herméticament mitjangcant un tap que
conté un manometre. El consum d’oxigen durant 5 dies creara una reduccié de la pressi6
dins 'ampolla, que sera mesurada diariament pel manometre i transformada en un valor
de DBO. A la boca de I'ampolla es col-loca una goma foradada per la part superior que
conté varies pastilles de NaOH. Aquestes reaccionaran amb el CO: generat al llarg del
procés, assegurant que la variacié de la pressi6 a dins I'ampolla sigui deguda a la variacié
d’oxigen. El volum total de dissolucié (mostra, fangs, nutrients, inhibidor de la nitrificacio,
etc.) és funci6 de la DBOs estimada (Taula 3.4); el valor de DBOs donat pel sensor s’haura

de multiplicar pel factor corresponent i per les dilucions fetes a la mostra.
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Taula 3.4. Relacié entre el rang de DBOs estimat i el volum total dins I'ampolla.

Volum total (ml) Rang DBO:s estimat (mg I™!) Factor
432 0-40 1
365 0-80 2
250 0-200 5
164 0-400 10
97 0-800 20
43,5 0-2000 50

Tenint en compte una DQO teorica inicial de 944 mg 1! corresponent a 500 mg 1! d’a-MPG,
el valor de DBO maxima teorica inicialment (suposant que sigui d'un 80% de la DQO) seria
de 755 mg 1'1. La mostra és diluida a la meitat, aixi que el valor estimat és de 377 mg 1 1. El

rang en que cau aquest valor correspon a un volum total de dissolucié de 164 ml.

El procediment seguit es descriu a continuacié:

- 100,0 ml de la mostra a avaluar, préviament neutralitzada amb NaOH 1M, sén diluits a
200,0 ml en un matras aforat que conté la quantitat adequada de sulfit de sodi per
oxidar el peroxid d’hidrogen.

- Oxigenaci6 de 'anterior dissolucié durant 2 hores, per tal d’eliminar I'excés de sulfit i
saturar-la d’oxigen ([OD] > 9 mgl'?, a 20°C).

- Paral-lelament, uns 100 ml de dissolucié de fangs activats de 'EDAR de Manresa es
deixen d’oxigenar. Té lloc la sedimentacié del fang. S’utilitzen com a biomassa 16,4 ml
del liquid sobrenedant (10% del volum total de la dissolucié), els quals s’afegeixen a
un matras aforat de volum total igual a 164,0 ml.

- Als 16,4 ml de fangs activats s’hi addiciona 2,0 ml de les segiients dissolucions per litre
de dissoluci6 total (0,328 ml, concretament): de la dissolucié tampé (8,5 g1t KH2PO4,
21,7 g1'1 K2HPO4, 17,7 g 1"t Na2HPO4, 1,7 g I't NH4Cl); de cadascuna de les dissolucions
de nutrients (22,5 g I't MgS04-7H20, 36,4 g I'! CaCl2:2H:20, 0,15 g I't FeCl3); i de
I'inhibidor de la nitrificacié (5 g1t N-al-liltiourea).

- A I'anterior volum, s’hi addicionen 0,2 ml de la dissolucié d’elements traga per litre de
dissoluci6 total (30 pl, concretament), formada per 200 mg 1"t FeS04-7H20, 10 mg I'?
ZnS04-7H20, 3 mg 1"t MnCl2-7H20, 30 mg 1'* H3BOs, 24,5 mg I't Co(NO3)2:6H20, 1,4 mg
11 Cu(NO3)2:3H20, 3 mg 1" NazMo004-2H20, 2 mg 1 1 NiClz-6H20.

-S’enrasa a 164,0 ml amb la mostra a avaluar previament tractada.

Paral-lelament, I'anterior procediment és seguit utilitzant com a mostra un blanc (aigua
Milli-Q) i una dissolucié estandard de 150 mg I't d’acid glutamic i 150 mg I't de D(+)-
glucosa (corresponent a una DBO teorica de 307 mg 1! i una DBOs experimental de (210 +
20) mgl1!, segons UNE-EN 1899-1:1998).
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3.3. DESCRIPCIO EXPERIMENTAL DELS AOP/AEOPs

El tractament d'una aigua residual de baixa biodegradabilitat mitjangant processos
quimics i electroquimics d’oxidacié avangcada (AOP/AEOPs) basats en la reaccié de Fenton
s’ha dut a terme en un reactor de Pyrex monocompartimental, obert, cilindric, i de 400 ml
de capacitat. En tots els processos, s’han tractat 250 ml d’aigua contaminada amb 500 mg
It d’a-MPG, corresponent a 327 mg I de TOC, i en presencia de 10 mg I"! de Fe?* com a
catalitzador. La temperatura, el pH i I'agitacié de la dissolucié s’han mantingut constants al

llarg del tractament, a uns valors de (25,0 + 0,1)°C, (2,9 + 0,1) i 300 rpm, respectivament.

En els processos quimics s’ha treballat amb tres concentracions inicials diferents de
peroxid d’hidrogen, corresponents a l'estequiomeétrica (72,5 mM), al doble (145 mM) iala
meitat de 'estequiomeétrica (36,3 mM) de la concentracié necessaria d’aquest reactiu per

mineralitzar I'a-MPG, tenint en compte la reaccié 1.59.

En els processos electroquimics, es treballa amb un catode de difusié d’oxigen que conté
una tela de Cpuck —PTFE, subministrada per E-TEK i un anode de BDD, subministrat pel
Centre Suisse d’Electrochimie et Microtechnique S.A. (CSEM, Neuchatel); I'anode esta format
per una fina pellicula de diamant dopat amb 1.300 ppm de bor, de 2 um de gruixaria,
dipositada sobre una lamina conductora de p—Si monocristal:li <100> de 1 mm de gruix.
L’area aparent dels electrodes és de 3 cm™2 La distancia entre electrodes ¢és,
aproximadament, d’1 cm. En ambdés casos, cal una activacio inicial de I'electrode: en el cas
del BDD, per tal de transformar part de la superficie hidrofoba (grups C-H) en hidrofila
(grups C-0); aix0 s’aconsegueix mitjangant una electrolisi a 100 mA en un medi de H2S04
1M durant 30 minuts; l'activacié del catode de difusié d’oxigen s’aconsegueix amb una
electrolisi a 300 mA en Na2S04 50 mM, durant 2 hores.

En els AEOPs, s’ha treballat a tres densitats de corrent (j = intensitat / area aparent de
I'electrode): a 150 mA cm™ (corresponent a una intensitat de 450 mA i un voltatge de
cel-la de 26-28 V); a 100 mA cm™ (300 mA, 20-22 V);ia 33 mA cm™ (100 mA, 16-18 V).
S'utilitza NazS04 50 mM com a electrolit de fons. El cabal d’oxigen que s’insufla al catode és
de 20 ml min™.

La durada del tractament duent a terme el procés de Fenton és de 3 hores, en I'electro-

Fenton és de 8 hores i en els processos solars, de 5 hores.
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Els processos solars s’han dut a terme amb la irradiacié directe del reactor. S’ha col-locat
un mirall a la base d’aquest per tal de concentrar els raigs solars. Els anteriors experiments
s’han realitzat a l'exterior del Departament de Quimica Fisica de la Universitat de
Barcelona (latitud: 41° 24’ 7” N; longitud: 2° 10’ 17” E) entre els mesos de maig—juliol de
2007. La franja horaria en que s’ha treballat esta compresa entre les 14h (12h UTC o zona
horaria de referéncia respecte de la qual es calculen totes les hores corresponents a les
altres zones horaries del mén) i les 20h (18h UTC).

Les dades d’irradiancia total i les fraccions d’aquesta corresponents a la difusa i la UV han
estat facilitades pel Departament d’Astronomia i Meteorologia de la Facultat de Fisica de la
UB (Fundacié Catalana per a la Recerca, fitxers en linia), utilitzant el dispositiu de plaques
solars que es troba en dita facultat. Els valors d’irradiancia total han estat mesurats amb
dos piranometres Kipp & Zonen CM-11: un d’ells, esta proveit d'una banda para-sol per tal
de mesurar la fraccié difusa; amb l'altre, sense banda para-sol, es mesura la irradiancia
solar global. Ambddés mesuren la irradiancia solar del rang espectral entre 305-2800 nm.
La corresponent a la UV global és mesurada amb un piranometre Eppley TUVR entre un
rang de 295-385 nm. Tots aquests instruments mesuren la irradiancia sobre una

superficie horitzontal.

De manera general, per als mesos en que es realitza el tractament amb processos solars, es
podria assumir un valor maxim d’irradiancia global del voltant de 1000 W m™2 a les 12h
UTC; disminuint lleugerament a 900 W m™ a les 14h UTC; passant pels 600 W m™ a les
16h UTC i decaient accentuadament, especialment durant l'dltima hora, fins
aproximadament 200 W m 2 a les 18h UTC. Tenint en compte les dades subministrades pel
Departament d’Astronomia i Meteorologia de la Facultat de Fisica de la UB, la fraccié de
radiacié UV promig podria considerar-se que és del 5% aproximadament, tot i que aquest
valor varia en funcié de factors atmosférics i astronomics. La radiaci6 difusa total varia en
funcio6 de 'estat del temps (des de valors superiors als 300 W m2 fins a valors inferiors als
70 Wm'2).

El dispositiu experimental per als AOPs i AEOPs es mostra a les Figures 3.1 i 3.2,

respectivament.
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Figura 3.1. Dispositiu experimental per als

AOPs.

El resum de les condicions experimentals es mostra a la Taula 3.5.

Taula 3.5. Condicions experimentals per als AOP/AEOPs.

Figura 3.2. Dispositiu experimental per als
AEOPs.

Fenton SFF EF SFEF
[MPG]o / mgl? 500 500 500 500
TOCo / mgl! 327 327 327 327
DQOo / mgl™0: 944 944 944 944
Volum dissolucié / ml 250 250 250 250
Temperatura / °C 25,001 250+0,1 25,001 25,0+0,1
pH 2901 2901 29+0,1 29+0,1
[Fez*]o /mgl™ 10,0 10,0 10,0 10,0
145 (2estq.) 145 (2estq.)
[H202]0 / mM 72,5 (estq.) 72,5 (estq.) - -
36,3 (Yzestq.) 36,3 (Yzestq.)

33,3 33,3
(16-18) (16-18)

Densitat de corrent / mA cm?
100 100
- - (20-22) (20-22)

(Voltatge de cella / V)

150 150
(26-28) (26-28)
[NazS04] / mM - - 50,0 50,0
Cabal d’'0z / ml min? - - 20 20
Radiacio - Solar - Solar
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3.4. METODOLOGIA D’ANALISI PER A L’EFICIENCIA DE CORRENT DE
MINERALITZACIO PER ALS AEOPs

L’eficiéncia de corrent d’'un procés electroquimic ens indica quin percentatge de la carrega

aplicada és utilitzada per a la reaccié electroquimica considerada.

Hi ha diverses metodologies d’avaluaci6 de leficiencia de corrent per als AEOPs.
L’escollida en aquesta tesi és la que estudia l'’eficiencia de corrent de mineralitzacié (MCE,
sigles en angles) en funcié de la carrega especifica consumida, Q, per a un determinat

temps de reacci6, seguint les equacions matematiques 3.3-3.5:

A(TOC)

_ experimental
MCE(%)—[ ATOC) . 1*100 (equacié 3.3)
teoric
On:  ATOCe, = (TOCeyp inicial ~TOCeyp.r;)  (€quacio 3.4)

I(A)x t(min)x60(s min"1)

T Xm (mol) x12 (g mol'1)><1000( mg g'l)
n (mol) XF (Asmol ™)

ATOC o5 = (equacié6 3.5)

v

On: I=intensitatde corrent; [I] = A
t = temps de reaccié; [t] = min
n = nombre d’equivalents electroquimics; [n] = mol d’e”
F = constant de Faraday = 96487 C mol™
m = nombre d’equivalents de C mineralitzats; [m] = mol

V =volum de la dissolucio; [V] =1

El TOC experimental en un temps determinat (ti) és directament el valor obtingut a
I'aparell de TOC. El TOC teoric es calcula assumint que la carrega aplicada (I x t) és
totalment consumida pel procés de mineralitzacié electroquimica de I'a-MPG seguint la
reacci6 3.11:

CoH11NOz2@q + 16 H20q) O~ 9 CO2(g) + NHa*(g) + 39 H*aq) + 40 €~ (3.11)
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3.5. FOTOCATALISI HETEROGENIA

Els experiments d’aquest apartat s’han dut a terme a I'Ecole Polytechnique Fédérale de
Lausanne (EPFL), al grup Groupe de Génie Electrochimique (GGEC) dirigit pel Dr. César

Pulgarin.

Es pretén sintetitzar un semiconductor de ferro (anomenat oxid/hidroxid de ferro) i
dipositar-lo, juntament amb dioxid de titani, sobre una superficie polimerica. S’obtenen
fotocatalitzadors suportats integrats per dos tipus de semiconductors: dioxid de titani i
oxid/hidroxid de ferro. La seva activitat és avaluada pel tractament d’'una aigua residual
sintetica mitjancant el procés de foto-Fenton, utilitzant la radiacié solar simulada produida
per un CPS ATLAS GmbH (caracteristiques descrites a la Taula 3.3).

Aquests tipus de fotocatalitzadors han estat preparats mitjancant dos procediments
diferents (A i B) utilitzant com a suport polimeric el fluorur de polivinilide (PVDF). Pel
procediment amb el que es preparin els fotocatalitzadors més eficients, es dura a terme la
deposicié dels semiconductors sobre altres tipus de materials polimérics com el polietile
(PE) i el tereftalat de polietilé (PET), i es comparara la influéncia del tipus de suport en el

tractament depuratiu.

Els films polimeérics sobre els que es dipositen els semiconductors han estat subministrats
per Goodfellow (Cambridge Ltd. United Kingdom). E1 PVDF, (—CH2CF2—)n, és un polimer
semicristal-li (normalment 50-50%) que presenta quatre formes cristal-lines: la I (fase ) i
la II (fase a), que sén les més comunes, i les dues formes III (fase y). Ha estat escollit per
ser un material biocompatible i posseir unes propietats mecaniques i una estabilitat
térmica i quimica excel-lent (Adem et al. 2003; Lim et al. 2006). El PE, —(CH2CHz)»—, ha
estat escollit per avaluar si el procés de funcionalitzacié proposat és adequat per a suports
que presenten un baix grau de polaritat. Mentre que el PET,
—(0-CO-Ph—C0O-0-CH2—CHz)n—, és un material ampliament utilitzat en ampolles de plastic

que es podrien reutilitzar per al tractament d’aiglies residuals.

Els diversos procediments i les condicions experimentals es detallen a continuacié.

3.5.1. PROCEDIMENT A: FOTOCATALITZADORS DE DIOXID DE TITANI/OXID-
HIDROXID DE FERRO SUPORTATS EN PVDF

L’objectiu principal d’aquest apartat és la sintesis d’'un semiconductor d’oxid/hidroxid

de ferro dipositat, juntament amb dioxid de titani Degussa P-25, sobre un suport de
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material polimeéric el qual ha estat préviament funcionalitzat mitjancant el procés de

fotocatalisi heterogénia amb TiOz, fonamentada en I'explicacié de I'apartat 1.4.3.
El procediment experimental s’esquematitza a la Figura 3.3 i es detalla a continuaci6:

- El film de PVDF (27,0cm x 10,7cm x 72m) es renta successivament amb aigua Milli-Q i
amb una mescla de dietil eter : etanol (1:1) per eliminar les impureses de naturalesa
organica. Seguidament, s’esbandeix amb aigua Milli-Q, es deixa assecar i es col-loca al
voltant d'un suport metal-lic cilindric de 8 cm de diametre.

- El film poliméric suportat s’introdueix en un reactor de Pyrex d'1,5 1 de capacitat en el
que hi ha contingut 1 1 d’'una suspensié d’'1 g I't de TiOz Degussa P-25, préviament
homogeneitzada en un aparell d'ultrasons de 60 Hz durant 30 minuts, i una dissolucié
de 2 gl'! de FeClz (1 mol Ti#*:1 mol Fe3+).

- El reactor es sotmet a radiaci6 solar simulada en un sistema de CPS Suntest durant 4
hores, sota agitaci6 magnetica i sense control de temperatura (la temperatura
augmenta fins a 32-33°C després de 4 hores). En aquesta etapa, té lloc la
funcionalitzaci6 del polimer juntament amb la hidrolisi parcial del FeCls a un
oxid/hidroxid de ferro i 'adsorci6 parcial d’aquest i de particules de TiO2 a la superficie
polimérica.

- Després de 4 hores d’irradiacié, una quarta part del film poliméric es talla (6,7cm x
10,7cm x 72pum), es renta amb aigua Milli-Q i es deixa assecar a temperatura ambient.
S’obté un dels quatre fotocatalitzadors polimerics, anomenat PVDF A:.

- Posteriorment, el reactor de Pyrex amb l'anterior dissoluci6/suspensio i amb els tres
quarts de film polimeric suportat és introduit en un bany termostatic on la temperatura
de la dissolucié s’augmenta fins a 75°C i es manté durant 1 hora a aquesta temperatura.
En aquesta etapa, s’afavoreix la formacid de 1'0xid/hidroxid de ferro i 'augment de la

seva adsorci6 en la superficie polimérica.

Després dels 30 primers minuts d’escalfament, s’extreu una part (de dimensions 6,7cm
x 10,7cm x 72um) del polimer restant, el qual sera rentat amb aigua Milli-Q i assecat a

temperatura ambient. El catalitzador polimeric obtingut s’"anomena PVDF A-..

Al final del tractament térmic, el polimer restant és dividit en dos. Un d’ells és rentat
amb aigua Milli-Q i assecat a temperatura ambient, PVDF A3, mentre 'altre és assecat
durant 1 hora a una temperatura propera al punt de fusié del material poliméric,

concretament a 170°C. Aquest ultim catalitzador polimeéric és anomenat PVDF As.
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Figura 3.3. Esquema del procediment A mitjangant el qual es preparen els fotocatalitzadors PVDF
A1, PVDF Az, PVDF A3 i PVDF Aa.

3.5.2. PROCEDIMENT B: FOTOCATALITZADORS DE DIOXID DE TITANI/OXID-
HIDROXID DE FERRO SUPORTATS EN TRES TIPUS DE FILMS POLIMERICS: PVDF, PE i
PET

En aquest procediment s’utilitzen, com a suport dels fotocatalitzadors, els tres tipus de

films polimérics anomenats anteriorment: PVDF, PE i PET.

Es segueix el procediment proposat pel grup del Dr. César Pulgarin (Mazille et al. 2009),
amb algunes modificacions respecte a la quantitat de reactiu utilitzat o la temperatura a la
que té lloc la hidrolisi del FeCls. Aquest és esquematitzat a la Figura 3.4 i es resumeix a

continuacio:

- El film polimeric (27,0cm x 10,7cm x 72um) es renta successivament amb aigua Milli-Q i
amb una mescla de dietil eter : etanol (1:1) per eliminar les impureses de naturalesa
organica. Seguidament, s’esbandeix amb aigua Milli-Q, es deixa assecar i es col-loca al

voltant d'un suport metal-lic cilindric de 8 cm de diametre.
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- El film poliméric suportat s’introdueix en un reactor de Pyrex d'1,5 | de capacitat en el
que hi ha contingut 1 1 d'una suspensié d’'1 g I'* de TiO2 Degussa P-25 préviament
homogeneitzada en un aparell d’ultrasons de 60 Hz durant 30 minuts.

- El reactor es sotmet a radiaci6 solar simulada en un sistema de CPS Suntest durant 4
hores, sota agitaci6 magnetica i sense control de temperatura (la temperatura
augmenta fins a 32-33°C després de 4 hores). En aquesta etapa té lloc la
funcionalitzaci6 del polimer juntament amb l'adsorcié de particules de TiO: en la
superficie polimerica.

- El suport metallic amb el film poliméric impregnat superficialment de TiO:
s’'introdueixen en un altre reactor de Pyrex d'1,5 1 de capacitat on hi ha contingut 1 1
d’'una dissolucié de 2 g I'! de FeCls. La temperatura de la dissoluci6é s’augmenta fins a
75°C i es manté durant 1 hora. En aquesta etapa té lloc la formaci6é d'un oxid/hidroxid
de ferro i la seva adsorcio parcial en la superficie polimérica.

- Finalment, el film polimeric es renta amb aigua Milli-Q i es divideix en quatre parts
(6,7cm x 10,7cm x 72um). En el cas dels suports de PE i PET, totes les parts son

assecades a temperatura ambient, i corresponen als fotocatalitzadors PE B: i PET Bi.

En el cas del polimer de PVDF, dues de les parts del film seran assecades a temperatura
ambient (PVDF B:), mentre que les altres dues seran assecades a 170°C (temperatura
propera al punt de fusi6 del PVDF) durant 1 hora (PVDF Bz).

[T, = 1 g1
e

L = ik "
||H:|,| ¢g|1
:_1|.
Asgeear T= 170°C
= 1h

wmm wmm
PER,
FET B,

Figura 3.4. Esquema del procediment B mitjangant el qual es preparen els fotocatalitzadors PVDF
B1, PVDF B, PE B1i PET B1.
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3.5.3. SINTESI D’UN OXID/HIDROXID DE FERRO EN POLS

Paral-lelament, es van proposar i realitzar diversos procediments de sintesi d'un
oxid/hidroxid de ferro, en abséncia de suport polimeéric i de dioxid de titani, a partir d’'1 1
de dissolucié de 2 g I'! de FeCls. Els procediments proposats, esquematitzats a la Figura
3.5, s6n els segiients:

- Seguint el procediment A.

- A partir de la hidrolisi a 75°C de I'anterior soluci6, durant 5 hores de reaccid.

Foll] =2
T=75%C el f,]
L= 6l min =4k
Contrifiger , ts 90 pin —
Centrifugar, £ =50 min ><
— el
Séilidl centrifugal
] Ta7SeC Dissolucia A, Shlid contrifuggat
T:TE"’L'EI i = &0 min
L= 240 min | i
w
"‘ Centrifugar 4 =50 pin {m_r:m’c
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Figura 3.5. Esquema de la sintesi d’un oxid/hidroxid de ferro, en abséncia de dioxid de titani i de

suport polimeéric.

La sintesi d'un precipitat d’oxid/hidroxid de ferro mitjancant les rutes sintétiques
exposades a la Figura 3.5 només ha estat possible mitjanc¢ant la irradiacié de la dissolucié
de 2 g I'! de FeCls durant 4 hores, i posterior escalfament d’aquesta a 75°C durant 1 hora.

El precipitat obtingut s’anomena solid A:.

També es va dur a terme la sintesi d'un fotocatalitzador suportat utilitzat com a blanc,
format per TiOz adsorbit en un film poliméric de PVDF (PVDF (TiOz)), seguint els primers

passos del Procediment B.

A la Taula 3.6 s’especifiquen els diversos fotocatalitzadors preparats seguint el

procediment A o B, I'activitat fotocatalitica dels quals es vol avaluar.
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Taula 3.6. Fotocatalitzadors preparats mitjangant el procediment A o B.

Procediment sequit Tipus de fotocatalitzador
PVDF A:

PVDF A:
Procediment A PVDF A3

PVDF A4

Solid A:

PVDF B

PVDF B.

PE B:

PET B:

Procediment B

3.5.4. CONDICIONS EXPERIMENTALS PER A LA FOTOCATALISI 1 FOTO-FENTON
HETEROGENIS

L’avaluacio de l'activitat fotocatalitica dels diversos fotocatalitzadors suportats s’ha dut
a terme mitjancant el procés de foto-Fenton, tractant 110 ml d’'una aigua contaminada amb
0,18 mM d’hidroquinona, corresponent a 13,0 mg 1" de TOC, i una concentracid inicial de
perdxid d’hidrogen de 2,3 mM, corresponent a la quantitat estequiométrica necessaria per
mineralitzar la hidroquinona tenint en compte la reaccié 3.12. Es treballa en condicions de
laboratori, sense control de temperatura i, en la majoria d’experiments, de pH. El
tractament té lloc en un sistema amb recirculacié. Els experiments es duen a terme en un
CPS Suntest que emet radiaci6 UV/visible amb una poténcia mitjana de 55 W m™

(especificacions a la Taula 3.3).

CeH602(aq) + 13 H202(aq) O~ 6 CO2(g) + 16 H20( (3.12)

El dispositiu experimental (Figura 3.6) consta de tres sistemes en paral-lel, cadascun d’ells
format per un tanc de recirculaci6é (Erlenmeyer de 100 ml), uns conductes de recirculaci6
de silicona i un foto-reactor cilindric de Pyrex situat a I'interior del CPS Suntest. La bomba
peristaltica treballa a un cabal de 100 ml min *. El diametre interior del foto-reactor és de
29,2 mm. A l'interior d’aquest, concéntricament, s’hi troba un suport cilindric de PVC de
22,4 mm de diametre a sobre del qual s’hi col-loquen els fotocatalitzadors suportats. La
capa d’aigua en tractament que circula entre el suport de PVC i la paret interior del foto-

reactor és d’aproximadament 6,7 mm. El volum d’aigua il-luminat equival a 20 ml.
El tractament té lloc durant 3 hores.

Els experiments duts a terme sense irradiacio, utilitzats com a blancs, es realitzen en les

mateixes condicions descrites anteriorment.
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Reactor de Pyrex
i = 292 mmn

Fiimn de Film o migua
ntocatalitzadior rrsdual
72 m de gruix &7 mm

Figura 3.6. Dispositiu experimental. Tres sistemes en paral-lel: tanc de recirculacio, conductes de

recirculacié i foto-reactors (situats a l'interior del CPS Suntest).

Per quiestions de reproductibilitat, per a tots els experiments es va utilitzar el mateix
sistema experimental (no es duien a terme experiments en parallel). Per fets
experimentals sobrevinguts, es va optar per desmuntar diariament el sistema
experimental, deixar el tanc de recirculacié i el foto-reactor en dissolucié d’acid clorhidric
per eliminar el ferro adsorbit en el material durant unes hores, i canviar els conductes de
silicona periodicament (com a conseqiiéncia de 1'0xid/hidroxid de ferro adsorbit al llarg

dels experiments).

3.5.5.CARACTERITZACIO DELS FOTOCATALITZADORS

Les mostres dels fotocatalitzadors suportats que han estat caracteritzades corresponen

als fotocatalitzadors abans de la seva utilitzacié.
3.5.5.1. DIFRACCIO DE RAIGS X (XRD)

Usualment els raigs X es produeixen bombardejant un element diana amb
electrons d’alta energia. Aquests tipus de fonts de raigs X sén tubs formats per un catode i
un anode separats per un potencial elevat. En general, el catode és un filament calent de

tungsté que emet electrons que es dirigeixen a I'anode acceleradament (per l'efecte de
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I'elevat potencial entre ambdos electrodes). L'impacte d’aquests electrons amb elevada
energia sobre l'anode, que en general és un metall (Cu, Al, Mo, Mg, etc.), déna lloc a
I'excitacié d’electrons provinents de les capes més internes dels atoms del metall. Quan,
posteriorment, aquests electrons relaxen i retornen a un estat fonamental, emeten radiacié
d’elevada energia, els raigs X.

L’energia necessaria per excitar un electré de I'estat fonamental n=1 (capa K) a un estat
desocupat és tipicament de l'ordre de varis keV. Quan I'electrd excitat retorna al nivell n=1,
el raig X emes s’anomena K. Aixi, quan la transicid és produeix del nivell quantic n=2 a la
n=1, la radiacié s’anomena K« quan prové de la n=3 fins a la n=1, Kg. Quan I'electré excitat

finalitza la transici6 a n=2, la radiaci6 emesa és identificada amb com a L (Tipler 1999).

En la técnica de caracteritzacié coneguda com a Difraccié de Raigs X (XRD, sigles en angles),
els raigs X emesos per una determinada font (d’acord amb 'explicaci6 anterior) impacten
sobre una mostra cristal-lina. Els raigs incidents sén difractats un determinat angle com a
conseqiiencia de que les distancies entre atoms en una estructura cristal-lina son
comparables a la longitud d’ona de la radiaci6 a la que es sotmet la mostra solida. Els
efectes d’interferéncia entre les distintes radiacions dispersades fan que les intensitats
d’aquestes presentin maxims i minims segons les direccions. Els raigs amb interferéncia
constructiva sén detectats, juntament amb el seu angle de dispersio, i posteriorment,
enregistrats. Es una técnica adequada per identificar un compost en particular, per a la
quantificacié dels parametres de cel-la d’aquest, i per determinar si una substancia és

cristal-lina o amorfa, entre altres aspectes (Cornell i Schwertmann 1996).

Habitualment, els difractogrames obtinguts mostren la intensitat del feix difractat en
funcié de I'angle de difraccié (26) d’aquest; tot i que també poden expressar-se en funci6
de la distancia interplanar (dma). Ambdés parametres (20 y dna) estan relacionats per
I'equacié de Bragg (Cornell i Schwertmann 1996):

nA = 2 dnu sin 0 (equaci6 3.6)

Sent A la longitud d’onda de la radiaci6 electromagnética i n el nimero de reflexions

produides per cada pla d’atoms degut a les interferéncies.

En el nostre cas, aquesta técnica permetra identificar el tipus d’oxid/hidroxid de ferro
sintetitzat i dipositat als films polimeérics, si aquest és cristal-li. Concretament, les mostres
utilitzades per a dita identificaci6 son el solid A1 i els fotocatalitzadors PVDF B, PVDF Bz i
PE B1.

Les condicions operacionals de la técnica de XRD es recullen a la Taula 3.3. S'utilitza un feix

monocromatic de raigs X de longitud d’ona de 1,54056 A, corresponent al Cu Kai.
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3.5.5.2. ESPECTROSCOPIA FOTOELECTRONICA DE RAIGS X (XPS)

L’Espectroscopia Fotoelectronica de Raigs X (XPS, sigles en anglés) és una técnica
de caracteritzaci6 no destructiva que proporciona informacié sobre la composicié
elemental d’'una superficie i dels estats d’oxidacié dels elements que la composen. La
mostra a estudiar es situa en un instrument que permet treballar en condicions d’ultra buit
(UHV, ultrahigh vacuum) i es mesura I'energia dels electrons que resulten de la irradiacié
(o el bombardeig) de dita mostra amb raigs X. Tot i que el raig incident penetra a
profunditats considerables (de l'ordre de 1-10 pm), es detecten els electrons emesos
originats entre les desenes d’Angstroms de la superficie ja que sén aquests els que
practicament no perden energia a 'emergir del sdlid, i per tant, els que donen informaci6
sobre l'energia d’enllag (Bard 1994). L’energia de cada electré emes és mesurada (Ec,
energia cinetica) i es determina I'energia d’enllac electré-atom (Es, energy binding), tenint
en compte I'energia d’'un fotd de raig X, hv, i la funci6é de treball de 'espectrometre (@),
seguint I'equaci6 3.7:

Es=hv—Ec— @ (equacié 3.7)

L’energia d’enllag d'un electré és caracteristica d’'un element en particular i també és

sensible a I'estat d’oxidacid de 'element en qliestid i dels elements de I'entorn.

En un espectre tipic d’XPS es representa el nombre d’electrons detectats en funcié de la
seva energia d’enllag. Cada element produeix una série de pics caracteristics situats a una
determinada energia d’enllag, corresponents als electrons emesos des de diferents nivells
electronics (1s, 2s, 2p, etc.). Sovint, es relaciona la intensitat dels pics de 'espectre amb la

quantitat d’element present en el volum de mostra irradiat.

Les condicions de treball per a I'’XPS estan descrites a la Taula 3.3. El calibratge s’ha
realitzat a partir de les linies subministrades per un patré d’or (Au 4f7,2) i de coure (Cu
2p3s2) a 83,8 eV i932,4 eV, respectivament. Per corregir els efectes de carrega s’utilitza un

patré intern de carboni, que presenta una energia d’enllag situada a 284,6 eV pel C 1s.

La tecnica d’XPS s’ha utilitzat per a la caracteritzacié del solid A: i dels fotocatalitzadors
suportats en els films de PE i PET. Es va considerar oportu no realitzar-la en els de PVDF ja
que aquests s’havien avaluat en el treball de Mazille (2009), en condicions i procediment

de preparacid dels fotocatalitzadors similars a les utilitzades en aquesta tesi.
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3.6. DESCRIPCIO EXPERIMENTAL DELS ASSAJOS DE BIODEGRADABILITAT

L’avaluaci6 de la biodegradabilitat, i de I'efecte toxic/inhibidor de I'aigua residual s’ha dut
a terme a través de dues tecniques, introduides a I'apartat 1.6:

- A partir de la relaciéo DBOs/DQO.

- Utilitzant la respirometria.

El procediment analitic seguit per determinar la DQO i DBOs ha estat detallat anteriorment.

Per tant, en aquest apartat es detallara la segona técnica utilitzada.

La respirometria consisteix en la mesura de les velocitats de respiracié aerobica d'una
biomassa determinada en unes condicions concretes, que té lloc en un reactor biologic
(respirometre): la resposta d’'una biomassa no aclimatada a un pols d’aigua residual és
comparada amb 'obtinguda quan s’addiciona un pols que conté la mateixa quantitat d'una
substancia rapidament biodegradable. L'oxigen dissolt és utilitzat pels microorganismes
aerobis per a llur respiracié enddgena i, addicionalment, pel consum del substrat extern
per al creixement cel-lular, i per a la produccié de nova biomassa i d’energia (respiracio
exogena). L'evolucié temporal d’aquest parametre en un respirdmetre permet determinar
la velocitat de consum d’oxigen, en mg Oz I'! min ", per part de la biomassa en abséncia i en

presencia d’'un substrat extern.

El reactor utilitzat com a respirometre és del tipus LSS (Liquid-Static-Static): la
concentraci6 d’oxigen dissolt es mesura en la fase liquida; no hi ha entrada ni sortida de
fase gas ni liquida. La temperatura del respirdmetre esta controlada mitjangant un circuit
extern d’aigua a (25,0 + 0,5)°C. El pH és mantingut entre 6,5-7,5. La Figura 3.7 mostra el

disseny del dispositiu experimental.

Es repeteix continuament el segiient cicle (metode de reaeracions): la biomassa no
aclimatada aerobia, amb agitacié continua, es satura d’oxigen ([OD] ~ 8-9 mg 1'1)
mitjan¢ant un flux d’aire sintetic, del qual no es controla el cabal; quan la dissoluci6 esta
saturada d’oxigen, la injeccié d’aire s’atura, (en funcié del cicle s’injecta un pols d’aigua
residual) i el reactor es tanca hermeticament; mitjangcant un sensor d’oxigen es segueix
'evolucié de 'oxigen dissolt al llarg del temps; quan aquest és inferior a 4 mg 1'%, es deixen
de prendre mesures ja que, a valors inferiors, hi ha limitacié d’oxigen a la dissoluci6, la
qual cosa provoca una disminucié de la velocitat de consum d’oxigen per part de la

biomassa; seguidament, es torna a saturar d’oxigen la dissolucio.
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Sensor OD

Boca per on es controla el
pH puntualment

Entrada 11,0 |

Figura 3.7. Disseny experimental del respirometre LSS.
Les especificacions de la respirometria es detallen a continuacio:

- Cal minimitzar la transferéncia d’oxigen de la fase gas a la liquida que té lloc per
agitaci6 degut a que ambdues fases no estan en equilibri. Aquesta transferéncia
donaria lloc a resultats incongruents. Es per aquest motiu que s’ha d’intentar
minimitzar la superficie de contacte entre ambdues fases. Per aconseguir aquest
objectiu, s’ha treballat amb un volum total de dissolucié de 300 ml en un reactor de
350 ml de capacitat tenint en compte el coll del reactor (Figura 3.7).

- El valor mitja de solids en suspensi6 volatils (SSV) és de 3000 mg 1! aproximadament.
La biomassa no aclimatada prové de la zona de recirculacié6 de 'EDAR de Manresa
(caracteristiques descrites a la Taula 3.2).

- Es pipeteja el volum de fang activat corresponent per tenir 300 ml de dissolucié i una
concentracié de fangs de 3000 mg 1L

- Al volum de fangs, s’hi addicionen 2,0 ml de les segiients dissolucions: de dissolucié
tampé (8,5 g I't KH2PO4, 21,7 g I't K2HPO4, 17,7 g I't Na2HPO4, 1,7 g 1"t NH4Cl); i de
cadascuna de les dissolucions de nutrients (22,5 g I't MgS04+-7H20, 36,4 g 1!
CaClz:2H20, 0,15 g I"1 FeCls).

- Finalment, s’hi addicionen 6 ml d’'una dissoluci6 de N-al-liltiourea d'1 g 1! (agent

inhibidor del procés de nitrificacié) i s’enrasa la dissolucié a 300 ml amb aigua Milli-

Q.
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- S’oxigena la dissolucié anterior amb un flux d’aire sintétic. Quan esta saturada
d’oxigen, s'atura el flux, es tanca herméticament el respirometre, i es mesura
I'evolucié de I'oxigen dissolt (OD) al llarg del temps. Si aquesta representacié és una
regressid lineal, el pendent obtingut proporciona la velocitat de consum d’oxigen per
part de la biomassa no aclimatada, coneguda com a OUR (Oxygen Uptake Rate, en mg
021" min™).

Les mesures d’oxigen dissolt es comencen a prendre a partir de 60 segons després de
tancar hermeticament el respirometre, ja que és el temps de resposta estimat per a la

biomassa.

El pretractament seguit per a les mostres d’aigua residual de les que es vol avaluar la
biodegradabilitat/toxicitat/inhibicié es detalla a continuacié:
- 8,0 ml de la mostra provinent d’'un AOP, préviament neutralitzats amb NaOH 1M, s6n
diluits a 10,0 ml en un matras aforat que conté la quantitat adequada de sulfit de sodi
per oxidar el peroxid d’hidrogen que resta en l'aigua residual.

- Oxigenaci6 de I'anterior dissolucié durant 10 minuts per tal d’eliminar 'excés de sulfit.
3.6.1. DETERMINACIO DE TOXICS/INHIBIDORS

El procediment per a la determinacié de toxics/inhibidors escollit pel nostre grup és
una variaci6 del descrit per Guisasola (2003). En I'anterior referencia es va treballar amb
un respirometre anomenat LFS (Liquid —Flowing -Static, en que no hi ha entrada/sortida de
fase liquida, pero la fase gas opera en mode dinamic); mitjancant dos procediments
diferents s’aconseguia distingir l'efecte toxic o bé linhibidor d'una aigua residual.
Tanmateix, en aquesta tesi s’ha treballat amb un respirometre LSS que, degut a la seva
major senzillesa operacional, no permet una distinci6 clara entre els efectes toxics o
inhibidors d’una aigua residual sobre la biomassa. Es per aquest motiu que s’ha optat per

parlar d’ambdds conceptes conjuntament (efecte toxic/inhibidor).

Els procediment seguit consta de tres respirometries successives amb la mateixa biomassa

no aclimatada, en iguals condicions de temperatura (25°C) i de pH (6,5-7,5):

En primer lloc, es determina la respiracié endogena. La dissolucié de fangs ha d’estar
saturada d’oxigen. Per aquesta rad, és necessari que els fangs hagin estat sota aeracié i
sense alimentacié durant 12 hores, com a minim.

Quan la biomassa es troba en les condicions de pH, temperatura i nutrients adequades i
esta saturada d’oxigen, s’atura la injecci6 d’aire sintétic i es mesura l'evolucié de I'oxigen

dissolt al llarg del temps. L’anterior representacié ofereix la velocitat de consum d’oxigen
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per part dels microorganismes corresponent a la seva respiracié (en abséncia de substrat),

anomenada OURendogena.

1) Una vegada determinada la respiracié endogena, cal tornar a saturar d’oxigen la
dissolucié. En condicions de saturacid, s’atura l'aeraci6 i s’addiciona un pols d’una
substancia rapidament biodegradable a la biomassa en estat endogen. El substrat
escollit és acid acétic. La quantitat de substancia addicionada és la corresponent a
I'obtencié d’'una DQO de 5, 10 o 20 mg I'* 02 en el reactor de 300 ml, anomenada
DQOaddicionada. Cal tenir present que el valor de DQO fa referencia a la concentracié de

materia organica en el respirometre, i no en el pols addicionat.

El pendent de la recta obtinguda al representar I'oxigen dissolt al llarg del temps és la
velocitat de consum total, la qual es pot desglossar en la corresponent a la respiracié
endogena i la del pols d’aquest substrat (OURexogena):

OURexogena = OURtotal - OURendogena (equaci6 3.8)

2) L’anterior dissolucid es torna a saturar d’oxigen.
Un cop s’ha consumit el substrat addicionat a la primera respirometria i la biomassa
torna a l'estat endogen, s’atura l'aeraci6 i s’addiciona un pols d’'un segon substrat o
d’aigua residual, del qual es vol determinar si té un comportament toxic/inhibidor. Es
determina la velocitat de consum d’oxigen a partir del pendent obtingut de la recta

d’oxigen dissolt en funcié del temps, seguint I'equaci6 3.8.

En aquesta segona respirometria, s’hi addiciona el volum adequat de la mostra
problema d’aigua residual provinent dels AOPs (obtinguda després del pretractament)
per obtenir 5 mg 1!t DQO en el respirometre. Tanmateix, préviament a les
respirometries amb mostres problema, s’ha realitzat 'estudi de la toxicitat/inhibicié de
dissolucions de diferents tipus de substancies (catecol, p-benzoquinona, fenol, etc.),

treballant amb una DQOaddicionada cOTresponenta 5,10 o 20 mg 1t O-.

3) Seguidament, es torna a injectar aire sintétic al respirometre. Quan la biomassa retorna
a l'estat endogen, s’atura l'aeraci6 i s’addiciona un nou pols d’acid acétic. Cal que la
quantitat de substrat addicionada en aquesta respirometria sigui la mateixa que en la
primera per tal de poder comprar I'OUR corresponent al pols d’acid acétic d’ambdds
casos. La diferencia entre els valors d’'OUR seran deguts als efectes toxics o inhibidors

de la substancia o de I'aigua residual addicionada a la segona respirometria.

La toxicitat/inhibicié associada a un pols d’'una determinada substancia o aigua residual es

quantifica seguint 'equacié 3.9:
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CHz - 3 3
(OUR H COOH) (OURCH COOH)
(OURCH3COOH )1

%Toxicitat/Inhibicié = 100  (equaci6 3.9)

3.6.2. DETERMINACIO DE LA BIODEGRADABILITAT

Per determinar si una substancia o una aigua residual és rapidament o lentament
biodegradable es compara 'OUR obtinguda en el pols d’aquesta amb la de I'acid acetic.
Aquest acid es caracteritza per ser degradat rapidament pels microorganismes heterotrofs
presents a la biomassa utilitzada. OURs semblants indiquen que la substancia o I'aigua
residual és rapidament biodegradable. Una OUR propera a zero manifesta la baixa
biodegradabilitat del pols addicionat. Una OUR lleugerament inferior a la de I'acid acetic,

indicaria una menor biodegradabilitat, comparativament parlant.

La biodegradabilitat associada a un pols d’'una determinada substancia o aigua residual

respecte a la de I'acid acétic es determina seguint I'equaci6 3.10:

aigua residual

(OURCH3COOH )1

_ N (OUR yyco0n ), - OUR
%Biodegradabilitat =< 1-

-100  (equacié6 3.10)
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3.7. DESCRIPCIO EXPERIMENTAL DE L’ACOBLAMENT QUIMIC-BIOLOGIC

El tractament bioldgic és posterior al tractament quimic. En el moment en que l'aigua
tractada mitjancant un procés d’oxidacié avancada és rapidament biodegradable, s’atura el
procés i un determinat volum d’aquesta s’utilitza com a afluent en el procés biologic. Dels
processos basats en la reaccié6 de Fenton utilitzats pel tractament de 'aigua residual
contaminada amb a-MPG, s’elegeixen els dos que presenten un impacte ambiental menor
tenint en compte les dues unitats funcionals seleccionades per a I’Analisi de Cicle de Vida
dels AOP/AEOPs (70% i 90% de mineralitzacid). Conseqlientment, I'acoblament quimic-

biologic es duu a terme en dos reactors que treballen paral-lelament.

El tractament biologic de fangs activats s’ha dut a terme a escala de laboratori mitjangant
un reactor seqiiencial discontinu (SBR, sigles en angles) de 500 ml de capacitat. El reactor
es manté continuament agitat a 500 rpm i oxigenat a través d’un flux d’aire sintetic que
permet unes condicions d’oxigen dissolt per sobre dels 4 mg1 ™ O2. El pH es manté entre
6,5-7,5. Els experiments es realitzen sense control de la temperatura, en condicions de
laboratori.

Les caracteristiques especifiques dels dos SBR es detallen a continuacié:

- El volum operacional és de 500 ml. 250 ml provenen de la dissolucié de biomassa no
aclimatada, mentre la resta, provenen de I'afluent a tractar.

- El valor mitja de solids en suspensid volatils (SSV) a I'SBR és de 600 mg I
aproximadament. Es realitzen controls periodics per mantenir aquesta concentracid. La
biomassa no aclimatada prové de la zona de recirculaci6 de 'EDAR de Manresa
(caracteristiques descrites a la Taula 3.2).

- El volum de I'SBR s’ha de mantenir constant. Per minimitzar l'evaporacié de la
dissolucié es treballa amb reactors que contenen una tapa l'obertura de la qual
presenta una superficie menor a 1 cm?.

- S'addicionen 2,0 ml de les segilients dissolucions per litre de dissoluci6 total (1,0 ml,
concretament): de dissolucié tampé (8,5 g I'* KH2PO4, 21,7 g I't K2HPO4, 17,7 g It
NazHPO4, 1,7 g I't NH4Cl); i de cadascuna de les dissolucions de nutrients (22,5 g 1!
MgS04-7H20 i 36,4 g 1'1 CaCl2-2H20). En aquest cas, no s’addiciona la dissolucié de FeCls
ja que 'afluent conté aquest nutrient (utilitzat en els AOP/AEOPs com a catalitzador).

- Saddicionen 0,2 ml de la dissoluci6 d’elements traca per litre de dissoluci6 total (0,1
ml, concretament). La dissolucié6 d’elements traca esta formada per 200 mg I
FeS04:7H20, 10 mg I't ZnS04-7H20, 3 mg 1" MnCl2-7H20, 30 mg 1! H3BOs, 24,5 mg 1!
Co(NO3)2:6H20, 1,4 mg 't Cu(N0O3)2:3H20, 3 mg 1 1 NazMo04-2H20, 2 mg 1" NiCl2-6H20.
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- Es realitzen un total de 15 cicles, en cada reactor. Cada cicle esta format per quatre
etapes, esquematitzades a la Figura 3.8.

- Inicialment, es pren un flux de sortida de 250 ml dia L. Per tant, el temps de retencid
hidraulic (TRH) és de 2 dies (seguint 'equacié 1.2). Després de 10 cicles, amb la
biomassa lleugerament aclimatada, el flux de sortida s’augmenta a 500 ml dia?,
obtenint un TRH d’1 dia.

TRH:FIA (equaci6 1.2)
ux

volumeétric

Es determina el TOC, I'amoni i el nitrat present a I'afluent i a I'efluent. Cada quatre cicles,

s’opta per dur a terme el seguiment del TOC al llarg del temps durant 24h o 12h.

Es necessaria la neutralitzacié de I'afluent, ja que prové del tractament quimic dut a terme
a pH ~ 3. L’eliminacié del peroxid d’hidrogen també seria necessaria; tanmateix, en el tipus

d’AOP i en el temps de tractament escollits, la quantitat d’aquest reactiu és menyspreable.

La sequéncia de funcionalment de I'SBR per un TRH=2dies detallat a la Figura 3.8, es pot
fer extensiva a quan es treballa amb un TRH=1dia, amb la diferéncia que 'etapa de reaccio
és fins ales 11 hores.

- Addlicits de 250 ml & alluent a 250 m]
di Fangs acthvats [|55¥ |y =600 mg | 1]

- Addlicit "1 mi de mutrients | Tmi de
dissohurs) taenpd

= Addicid de 01,1 ml d"elements traga Fracuacid de 250 @) ' eflaent

Prrng [ axdddicich dee Famp;

Figura 3.8. Seqiiéncia de funcionament pels SBRs dissenyats, per un TRH = 2dies.
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3.8. METODOLOGIA DE L’ANALISI DE CICLE DE VIDA (ACV)

A continuacid, s’especifiquen els processos per als que es duu a terme una analisi de cicle
de vida (ACV) i les quatre etapes consecutives seguides per realitzar-la (descrites
extensament a la ISO 14040 (ISO 2006) i, en menor grau, a 'apartat 1.7.1 d’aquesta tesi).
La referencia principal utilitzada per al desenvolupament practic d’aquest apartat és la tesi
del Dr. Ivan Mufioz (2006).

3.8.1. ACV PERALS AOP/AEOPs
3.8.1.1. OBJECTIU I ABAST

L’objectiu principal d’aquesta ACV és avaluar I'impacte ambiental associat als
AOP/AEOPs utilitzats, a escala de laboratori, per tractar l'aigua residual de baixa
biodegradabilitat contaminada amb a-MPG, i seguint les condicions descrites
anteriorment. Sota el nostre coneixement, és la primera vegada que s’aplica una eina
d’aquestes caracteristiques als processos d’EF i SFEF, i constitueix una primera
aproximacio per continuar treballant en aquesta linia a escala de planta pilot i industrial.
Per fixar 'abast del sistema es defineix, en primer lloc, la unitat funcional a partir de la qual
es determinaran els escenaris en els que es duu a terme ’ACV, és a dir, els subsistemes
amb els que es treballa. Concretament, se n’han assumit dues:

a) 70% de mineralitzacié de 250 ml d’'una aigua contaminada amb 500 mg1* d’a-MPG.
b) 90% de mineralitzacié de 250 ml d’una aigua contaminada amb 500 mg 1! d’a-MPG.
Els escenaris resultants s’enumeren a continuacié. La comparacié és duu a terme entre
escenaris amb una mateixa unitat funcional.
- Escenari 1: SFF; [H202]inicial = 36,3 mM; 70% mineralitzacio.
- Escenari 2: SFF; [H202]inicia = 72,5 mM; 70% mineralitzacio.
- Escenari 3: SFF; [H202]inicia = 145 mM; 70% mineralitzacio.
- Escenari 4: EF; densitat de corrent = 100 mA cm 2; 70% mineralitzacio.
- Escenari 5: EF; densitat de corrent = 150 mA cm 2; 70% mineralitzacio.
- Escenari 6: SFEF; densitat de corrent = 33,3 mA cm 2; 70% mineralitzacio.
- Escenari 7: SFEF; densitat de corrent = 100 mA cm 2; 70% mineralitzacio.
- Escenari 8: SFEF; densitat de corrent = 150 mA cm 2; 70% mineralitzacio.
- Escenari 9: SFF; [H202]inicia = 72,5 mM; 90% mineralitzacio.
- Escenari 10: SFF; [H202]iniciat = 145 mM; 90% mineralitzacio.
- Escenari 11: SFEF; densitat de corrent = 33,3 mA cm 2; 90% mineralitzacid.
- Escenari 12: SFEF; densitat de corrent = 100 mA cm 2; 90% mineralitzacio.

- Escenari 13: SFEF; densitat de corrent = 150 mA cm 2; 90% mineralitzacio.
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Posteriorment, cal definir els limits dels sistema (quins so6n els processos inclosos i
exclosos), esquematitzats a la Figura 3.9, i proposar les limitacions i hipotesis que

s’assumeixen (Taula 3.7).

Figura 3.9. Diagrama simplificat dels limits del sistema per als AOP/AEOPs.

Taula 3.7. Processos inclosos i exclosos per a 'ACV dels AOP/AEOPs. Principals hipotesis i limitacions.

Processos inclosos

1. Produccié d’electricitat consumida pels AOP/AEOPs, incloent I'extraccié de recursos, transport i la seva
producci6 propiament dita.

2. Produccié de reactius quimics consumits, incloent 'extraccié dels recursos naturals, transport i la seva
producci6.

3. Alliberament del CO2 produit durant el procés de mineralitzacio.

4. Alliberament de productes quimics a I'efluent final.

Processos exclosos

1. La infraestructura i 'equipament no estan optimitzats. Per tant, han estat exclosos de l'analisi.
2. Els pretractaments fisicoquimics (per exemple, l'acidificacié) i post tractaments (per exemple, la

neutralitzacié) no es tenen en compte ja que sén constants en tots els AOP/AEOPs.

Principals hipotesis i limitacions

1. Experiments duts a terme a escala de laboratori (no és possible extrapolar els resultats a escala de
planta pilot o industrial).

2. S'assumeix que I'energia consumida en els processos prové de la xarxa eléctrica europea (UCTE, Union
for the Coordination of Transmission of Electricity) i que és de baix voltatge, és a dir, inferior a 1kV
(recomanat per a consum domestic, de laboratori, agricola, etc.).

3. S'assumeix que els reactius quimics utilitzats sén produits a I'Estat espanyol, amb una distancia de
transport des de la industria de 50 km, mitjangant camions de 16 tones.

4. Sassumeix que el ferro addicionat inicialment a 'aigua és el mateix que s’emet a I'efluent.

5. S’assumeix que el TOC residual a I'efluent no presenta un caracter toxic.
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3.8.1.2. INVENTARI

En la segona etapa, cal inventariar les entrades i sortides del sistema per a cada

escenari. Les dades utilitzades per a la quantificacié de 'impacte ambiental sén extretes

del software SimaPro 7.0. Aquest programa informatic esta compost per diferents bases de

dades. La més utilitzada, en el nostre cas, és la suissa Ecoinvent versi6 1.2 (Swiss Centre for

Life Cycle Inventories 2009), formada per més de 4.000 registres inventariats i

interconnectats sobre analisi de cicle de vida d’arees com agricultura, energia, transport,

biofuels, biomaterials, etc. Malgrat que Ecoinvent versié 1.2. és una representaci6 de la

situacié suissa a I'any 2000, molts dels processos i tecnologies que hi sén descrits també

engloben dades de la situacid europea actual. Concretament, les entrades del sistema

utilitzades per a la quantificacié de I'impacte ambiental dels AOP/AEOPs s6n una mitjana

de valors de varis paisos europeus (especificat mitjangant les sigles RER).

Les principals entrades inventariades i llur font bibliografica s’especifiquen a la Taula 3.8.

Taula 3.8. Principals entrades utilitzades a l'inventari dels AOP/AEOPs.

Parametre

Descripcio

Font bibliografica

Electricitat:
low voltage
electricity, production
UCTE, at grid/UCTE S

Mitjana d’electricitat produida pels membres de la Unié Europea.
Inclou extraccié de recursos, produccid, transport, transformacié i
infraestructura de distribucié de l’energia nuclear, energia
hidroeléctrica, petroli, gas natural, carbd i lignit, fusta, energia eolica,

solar i de la biomassa.

Dones et al. 2004

Peroxid d‘hidrogen:
hydrogen peroxide,
50% in H-0, at
plant/RER S

Inclou materials, energia, produccié de residus i emissions per la
producci6 d’aquest compost a través del procés de I'antraquinona. EI
transport i la infraestructura han estat estimats. Les dades es basen
en un estudi realitzat pels Swiss Federal Laboratories for Materials
Testing and Research (EMPA) i pel Boustead Consulting, finangat pel
European Chemical Industry Council (CEFIC).

Althaus et al. 2004

Sulfat de ferro(11):
iron (II) sulphate, at
plant/RER S

Aquest compost és un producte secundari de la manufactura del
ferro i I'acer. L’estudi inclou una estimaci6 de I'electricitat utilitzada
per purificar-lo; tanmateix no hi ha dades de la infraestructura i

emissions.

Dones et al. 2004

Sulfat de sodi:
sodium sulphate, at
plant/RER S

Les dades per aquest recurs estan estimades a través del rendiment
d’explotacié com a recurs natural i del consum energetic d’'un procés

similar (explotaci6 de NaCl). Elevada incertesa associada a I'estudi.

Althaus et al. 2004

Oxigen:
oxygen, liquid, at
plant/RER S

Separacié d’aire criogénicament, considerant només com a productes
el nitrogen liquid, 'oxigen liquid i I'argd cru liquid, sense considerar
productes gasosos. S'inclou la infraestructura, l'electricitat requerida

pel procés, el refredament de l'aigua i I'escalfament del residu.

Althaus et al. 2004

Transport:
transport, lorry 16
t/RER S

Inclou la produccié del vehicle, el manteniment, 'operativitat i el seu
abocament. També, la construccid, el manteniment i 'abocament dels

pneumatics.

Spielmann et al.
2004
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3.8.1.3. AVALUACIO AMBIENTAL

Seguidament, es duu a terme I'etapa d’avaluaci6 ambiental dels escenaris definits

on les dades inventariades son classificades en deu categories d'impacte (Taula 3.9)
seguint la metodologia CML 2000 (Guinée et al. 2001):

Taula 3.9. Categories d’'impacte per a 'ACV. Unitats i descripcid.

Categoria d'impacte

Unitats

Descripcié

Potencial d’Escalfament
Global (GWP, Global
Warming Potential)

kg eq. CO2

Les emissions de determinades substancies afecten I'absorci6é de
calor de l'atmosfera, causant un augment de la temperatura
terrestre, i al seu torn, afectant a la salut mediambiental.

Aquesta categoria d’'impacte, creada pel Panell Intergovernamental
pel Canvi Climatic de les Nacions Unides (IPCC), mesura la
contribucié d'un determinat producte a l'augment de I'efecte
hivernacle (sent-ne el COz, CHs4, N20 i els CFCs els principals gasos

causants). L’horitzé temporal d’analisi s6n 100 anys.

Potencial de Reducci6
d’0z6 (ODP, Ozone
Depletion Potential)

kg eq.
CFC-11

Les emissions de determinades substancies contribueixen a la
destruccié de l'0zd estratosféric, provocant un augment de la
quantitat de radiacié UVB i UVC que arriba a la superficie terrestre i
efectes negatius sobre la salut mediambiental.

Aquest model de caracteritzaci6 fou desenvolupat per la
Organitzacié Meteorologica Mundial (WMO 1991, 1994, 1998) i
defineix el potencial de reduccié d’oz6 com la proporcié entre la
destruccié d'oz6 en un estat d’equilibri provocada per un
determinat producte i la destruccié que provoca una mateixa
quantitat de substancia de referéncia (clorofluorocarbd-11, CFC-

11).

Potencial d’Eutrofitzacié
Aquatica (AEP, Aquatic
Eutrophication
Potential)

kg eq. PO43”

Nivells elevats de macronutrients (nitrogen i fosfor, principalment)
als ecosistemes aquatics poden representar un augment de la
producci6 d’algues. El creixement i posterior descomposicid
d’aquesta biomassa necessita oxigen, de manera que té lloc una
reducci6 del contingut d’oxigen que pot conduir a unes condicions
anaerobies, que en tltima instancia, pot fer desapareixer la vida
aerdbia (Heijungs et al. 1992).

Potencial d’Acidificaci6
(AP, Acidification
Potential)

kg eq SO:

L’acidificacié consisteix en la deposicié d’acids resultants de
I'alliberament dels NOx i SOx a 'atmosfera, al sol i a la hidrosfera,
variant 'acidesa del medi i afectant la flora i fauna, els materials de
construccio, etc.

Aquest indicador es basa en el nombre de mols de H* alliberats al

medi per mol de substancia en qiiestié (Hauschild i Wenzel 1998).
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Categoria d’'impacte Unitats Descripcié
Potencial de Toxicitat Humana
(HTP, Human Toxicity Potential)
Potencial d’Ecotoxicitat Aquatica En aquestes categories es contemplen els efectes sobre
en aigua Fresca (FAEP, Freshwater els éssers humans (HTP), i sobre els ecosistemes
Aquatic Ecotoxicity Potential) kgeq. 1,4- aquatics (FAEP i MAEP) i terrestres (TEP) de les
Potencial d’Ecotoxicitat Aquatica diclorobenzé | substancies toxiques existents a 'ambient. Té especial
en Aigua Marina (MAEP, Marine (1,4-D) importancia el desti del toxic i el transport d’aquest a
Aquatic Ecotoxicity Potential) través de diferents medis.
Potencial d’Ecotoxicitat Terrestre L’horitzé temporal d’analisi sén 100 anys.
(TEP, Terrestrial Ecotoxicity
Potential)
La reacci6 dels oxids de nitrogen (NOx) amb compostos
organics volatils (COVs), en presencia de radiaci6 solar,
Potencial d’'Oxidacié Fotoquimica pot generar o0z6. A nivell terrestre, aquesta especie té
(POP, Photochemical Oxidation kg eq C2H4 efectes diversos sobre la salut humana, sobre la fusta,
Potential) etc. Aquesta categoria ha estat proposada per la
Comissié Economica per Europa de les Nacions Unides
(UNECE).
Esta relacionada amb I'extracci6 de minerals i
Potencial de Reduccis dels combustibles f(‘)s‘sils escassos: Est'él basa.d,a ’en. .les
recursos Abiotics (ADP; Abiotic kg eq b reserves restants i la seva velocitat d’extraccié. S'utilitza

resource Depletion Potential)

I'equacié Produccié / (Reserva exterma)? i es compara
amb el resultat obtingut per 'antimoni (substancia de

referéncia).

3.8.1.4. INTERPRETACIO

L’etapa d’interpretacio es detalla al capitol dels resultats, apartat 4.3.

3.8.2. ACV PER A L’ACOBLAMENT QUIMIC-BIOLOGIC

3.8.2.1. OBJECTIU I ABAST

L’objectiu principal d’aquesta ACV és avaluar I'impacte ambiental associat al

tractament de I'aigua residual de baixa biodegradabilitat mitjan¢ant I'acoblament d’'un AOP

amb un tractament biologic de fangs activats en un reactor seqiiencial discontinu (SBR),

per, posteriorment, comparar-lo amb l'impacte ambiental associat al tractament d’'una

aigua residual mitjangant un procés exclusivament quimic.

S’assumeixen dues unitats funcionals:

a) 93% de mineralitzacié de 250 ml d’'una aigua contaminada amb 500 mg1* d’a-MPG.

b) 98% de mineralitzacié de 250 ml d’una aigua contaminada amb 500 mg 1! d'a-MPG.
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Els escenaris resultants s’enumeren a continuaci6. La comparacié és duu a terme entre
escenaris amb una mateixa unitat funcional.

- Escenari 14: SFF (([H202]iiciat = 72,5 mM); 93% de mineralitzacié.

- Escenari 15: SFEF (densitat de corrent = 33 mA cm2); 93% de mineralitzacid.

- Escenari 16: SFF ([H202]iiciat = 36,3 mM)—SBR; 93% mineralitzaci6.

- Escenari 17: SFEF (densitat de corrent = 100 mA cm2); 98% de mineralitzacid.

- Escenari 18: SFF ([H202]inicial = 72,5 mM)—SBR; 98% mineralitzacio.

Per a 'ACV dels processos exclusivament quimics o bé electroquimics (escenaris 14, 15 i

17) es segueix la metodologia de I'apartat 3.8.1.

Per dur a terme I'’ACV de I'acoblament quimic—bioldgic (escenaris 16 i 18), s’assumeixen
les hipotesis i limitacions, juntament amb els processos inclosos i exclosos, recollits a la

Taula 3.10. Els limits del sistema venen esquematitzats a la Figura 3.10.

Figura 3.10. Diagrama simplificat dels limits del sistema per a I'acoblament quimic-biologic.
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Taula 3.10. Processos inclosos i exclosos per a 'ACV de I'acoblament quimic-biologic. Principals

hipotesis i limitacions.

Processos inclosos

SFF:
1. Produccié de reactius quimics consumits (peroxid d’hidrogen i sulfat de ferro (II)), incloent I'extraccié
dels recursos naturals, transport i la seva produccié propiament dita.
2. Transport dels reactius quimics fins al laboratori.
3. Alliberament del CO2 produit per la mineralitzacié de la matéria organica en el procés de SFF.
SBR:
1. Produccié de reactius quimics consumits (nutrients), incloent I'extraccié dels recursos naturals,
transport i la seva producci6 propiament dita.
2. Alliberament del COz: - produit per la mineralitzacié de la matéria organica en I’SBR, seguint la
reaccié 1.57.
- Produit per la respiracié endogena de la biomassa, seguint la reaccié 1.58.
3. Consum d’Oz: - degut a I'oxidacié de la materia organica, seguint la reaccié 1.57.
- Degut a la respiracié endogena de la biomassa, seguint la reaccié 1.58.
- Degut a la nitrificacid, seguint la reacci6 4.24.
4. Alliberament de productes quimics a I'efluent final.
5. Producci6 de fang en excés.
Tractament del fang en excés; gestio a través d’'un abocador controlat:
1. Espessiment i assecament del fang en excés, a través d’'un cinturé d’espessiment i un filtre a pressié.
2. Estabilitzaci6, a través de CaO.
3. Transport del fang estabilitzat a 'abocador.

4. Emissions de I'abocador a 'atmosfera i a la hidrosfera, provinents del fang en excés.

Processos exclosos

1. La infraestructura i 'equipament no estan optimitzats. Per tant, han estat exclosos de l'analisi.

2. Els pretractaments i post tractaments fisicoquimics no es tenen en compte.

Principals hipotesis i limitacions

1. Experiments duts a terme a escala de laboratori.

2. L’energia consumida en el tractament del fang en excés s’assumeix que prové de la xarxa electrica
europea (UCTE) i que és de voltatge baix.

3. S'assumeix que els reactius quimics utilitzats sén produits a I'Estat espanyol, amb una distancia de
transport des de la industria de 50 km, a través de camions de 16 tones.

4. Sassumeix que els nutrients addicionats a I'SBR (Fe3*, Mg?+, Ca2*) s6n incorporats per la biomassa.

5. S’assumeix que 'oxigen consumit a I'SBR s’obté mitjancant aeracié mecanica, a través de difusors.

6. S'assumeix que la biomassa produida a I’SBR és funcié de la matéria organica consumida per la biomassa
existent. Es calcula la producci6 d’aquesta a través de la reacci6 1.57.

7. S'assumeix que la relacié entre SSV/SST = 0,76 + 0,03 (valor obtingut com a mitjana de 13 valors
experimentals, a = 0,05).

8. Sassumeix que la materia seca dels fangs correspon als SST.

9. Sassumeix que la composicié del fang fresc estabilitzat (matéria seca i aigua) és CsHis04N (Garcia-
Montafio 2006).

9. Les emissions provinents de 'abocador degudes a la digesti6 anaerobia del fang fresc estabilitzat sén

calculades a través del model teoric ORWARE (Organic Waste Research).
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En aquesta analisi, es té en compte 'etapa de post tractament del fang en excés produit en
I'SBR, necessari després d’un tractament biologic de fangs activats. Actualment, pels fangs
provinents de les EDARs, on es tracten aigiies residuals urbanes o domestiques, s’esta
implementant, com a gesti6 del fang en excés, la digestié anaerobia d’aquest i el posterior
compostatge. Finalment, aquest compost podra ésser aprofitable per a I'agricultura, com a
adob. Tanmateix, la Directiva 86/278/EEC només contempla la possibilitat que el compost
provingui de fangs de depuradores on s’hagi tractat aigua residual urbana o domestica, o
bé que provingui de plantes de tractaments d’aigiies residuals que tinguin una composicié
similar a les anteriors (UE 1986). A més, el Il Plan Nacional Integrado de Residuos (PNIR)
(2007) especifica que s’evitara la contaminaci6 dels llots per aigiies residuals industrials:
“en el marco del I PNLD se ha elaborado una guia para prevenir la contaminacién de los
lodos, originada por actividades industriales. [...] En ella se identifican los contaminantes
que pueden proceder de esos vertidos industriales y se sugieren medidas concretas de

prevencion”.

En aquest marc, i tenint en compte que els treballs publicats fins al moment d’ACV
referents a les emissions durant el procés de compostatge basats en dades reals sén
especifics per a la gestié de la fracci6 organica dels residus solids municipals (FORSM)
(Cadena et al. 2009a, 2009b), s’opta per la gesti6é del fang en excés provinent de I'SBR a

través d’un abocador controlat.

Tanmateix, discernir les emissions atmosfériques/hidrosfériques/sol provinents del fang
de les de la resta de residus gestionats en un abocador és experimentalment complicat.
Conseqiientment, s’opta per treballar amb un model teoric que permeti l'anterior
determinacié; concretament, amb el model ORWARE (Organic Waste Research) (Dalemo
1996).

3.8.2.2. INVENTARI

Les entrades del sistema utilitzades per la quantificacié de 'impacte ambiental de

I'acoblament quimic—bioldgic i la seva font bibliografica s’especifiquen a la Taula 3.11.

Taula 3.11. Principals entrades utilitzades a l'inventari de l'acoblament quimic-biologic.

Parametre

Descripcio

Font bibliografica

Peroxid d‘hidrogen: hydrogen peroxide, 50% in H:0, at
plant/RER S

Descrit a la Taula 3.8

Althaus et al. 2004

Sulfat de ferro(11): iron (1I) sulphate, at plant/RER S

Descrit a la Taula 3.8

Dones et al. 2004

Transport: transport, lorry 16 t/RER S

Descrit a la Taula 3.8

Spielmann et al. 2004

Electricitat: low voltage electricity, production UCTE, at
grid/UCTE S

Descrit a la Taula 3.8

Dones et al. 2004
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Parametre

Descripcié

Font bibliografica

Oxigen: aeraci6

mecanica

Es consumeix 1 kWh per produir mecanicament 1,5 kg d’'O, a través de
difusors d’aire.

Ovezea 2009

Espessiment i

Aproximadament sén consumits 4 kg de polimer d’acrilonitril i 50 kWh

per tona de materia seca en l'etapa d’espessiment, i 5 kg de polimer i 40

Suh i Rousseaux

assecament kWh per tona de materia seca en I'etapa d’assecament per augmentar fins | 2002
al 26% la quantitat de materia seca del fang.
Aproximadament sén consumits 200 kg de CaO i 5 kWh per tona de .
- ., .. . . . Suh i Rousseaux
Estabilitzaci6 materia seca per tal d’estabilitzar el fang, i augmentar fins al 31% la

quantitat de materia seca del fang.

2002

Abocador - Model
ORWARE

El model ORWARE permet obtenir la distribucié aire/aigua/sol per als
diversos elements presents en un abocador. L'horitzé temporal d’analisi
s6n 100 anys.

S’assumeix que el fang fresc estabilitzat és anaerobiament digerit seguint

la reacci6 3.13, generant-se biogas i lixiviat.

2CgH1504N(s) + 6 H20y O O 9 CHagg) + 7 CO2(g) + 2 NHz(g)

El model considera:

(3.13)

- 50% d’eficacia de captura pel biogas. El biogas capturat es crema a una
torxa, essent el CH4 totalment oxidat a CO.

Es considera que per cada kg CHa cremat s’alliberen 7,5 g N-NOy, en
forma de NOa.

- 90% d’eficacia de captura pel lixiviat. El lixiviat capturat és depurat a una
EDAR amb un rendiment d’eliminaci6 del 90% per la DQO i DBO7, i un
80% per a la nitrificacié (en aquest tltim cas, el 50% del nitrat produit
és desnitrificat i la resta és emes al medi aquatic).

El biogas i lixiviat no capturats sé6n emesos a I'atmosfera i a la hidrosfera,

respectivament.

Dalemo 1996

Dalemo et al.
1997

Rieradevall et al.
1997

Nielsen i
Hauschild 1998

Kremer et al.
1998

Garcia-Montafio
etal. 2006

Gasoil: Diesel
BUWAL 250
database

El gasoil és consumit per la maquinaria de I'abocador, la funcié de la qual
és estendre i compactar els residus. Es calcula un consum aproximat de
1,81 de gasoil per tona de residu (fang fresc, polimer d’acrilonitril i Ca0).

Rieradevall et al.
1997
Habersatter 1996

Consum eléctric
del bombeig del
biogas: BUWAL
250 database.

Consum de 1,35 kWh per tona de fang fresc estabilitzat (mateéria seca i

aigua) que produeix 200 m3 de biogas.

Habersatter 1996

3.8.2.3. AVALUACIO AMBIENTAL I INTERPRETACIO

En I'etapa d’avaluacié ambiental, les dades inventariades seran classificades en les

deu categories d’'impacte recollides a la Taula 3.9. I, posteriorment, comparades entre elles

i interpretades a I'apartat 4.6.
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CAPITOL 4

4.1. AOP/AEOPs

Els processos quimics i electroquimics d’oxidacié avan¢ada basats en el procés de Fenton
han estat utilitzats en aquesta tesi per al tractament de 250 ml d’una aigua residual
sintética contaminada amb 500 mg I'! d’a-MPG, seguint les condicions operacionals
descrites a 'apartat 3.3 i resumides a la Taula 3.5. El seguiment de 1'evolucié temporal del
carboni organic total, del peroxid d’hidrogen, de les especies principals de ferro i nitrogen,
la deteccié dels compostos intermedis aromatics i dels acids carboxilics alifatics, i el
seguiment temporal dels principals acids carboxilics ha permes estudiar l'eficiéncia
depurativa per a cada tipus de tractament i proposar una via degradativa per al

contaminant model, a-MPG.
4.1.1. EFICIENCIA DE MINERALITZACIO

4.1.1.1. INFLUENCIA DE LA QUANTITAT INICIAL DE CATALITZADOR EN ELS
AOP/AEOPs

Primerament, s’ha avaluat la influencia d'un dels reactius de Fenton, el Fe(II), en el
tractament depuratiu. S’han tractat 250 ml d’aigua contaminada amb 500 mg I't d’a-MPG
mitjancant el procés de Fenton amb una quantitat inicial de peroxid d’hidrogen de 145
mM, corresponent al doble de la concentraci6 estequiomeétrica necessaria per mineralitzar
I'a-MPG seguint la reaccié 1.59. Les quantitats escollides de Fe(II) han estat 10, 20 i 30 mg

11, Els resultats es mostren a la Figura 4.1.
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Figura 4.1. Evolucié temporal del TOC en el procés de Fenton, i per al tractament de 250 ml d'una
aigua contaminada amb 500 mg 17 d’a-MPG i una concentracio inicial de H202 de 145 mM, a pH ~
2,9, 25°C, i diferents concentracions inicials de Fe(Il): (0) 10 mg I'; () 20 mg I%; (V) 30 mg I
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La Figura 4.1 mostra que, mitjancant el procés de Fenton i després de 3 hores de
tractament, I'increment de la quantitat de catalitzador en el sistema comporta un augment
en la mineralitzacio6 assolida: 23,1, 37,7 i 44,1% d’eliminaci6é de TOC per a 10, 20i 30 mgI

Fe(II), respectivament.

Tanmateix l'augment de la quantitat d’aquest component no sempre comporta un
increment de 'eficiéncia de mineralitzacié en els processos basats en la reacci6 de Fenton.
En aquesta linia, diversos treballs han demostrat que un excés de catalitzador en el medi
pot comportar un efecte invers en el procés d’electro-Fenton (Guinea et al. 2008) i de foto-

Fenton (Farré et al. 2006), per exemple.

D’acord amb els resultats obtinguts a la Figura 4.1, I'eleccié de la quantitat inicial de Fe(II)
per als AOP/AEOPs es basa en dos raonaments:
a) Preferéncia per una concentraci6 de ferro baixa per tal d’evitar o minimitzar I'etapa
posterior d’eliminaci6é d’aquest component del medi aquds.
b) Cal tenir en compte que en el tipus de tractament utilitzat, el Fe(II) és un catalitzador,
el qual patira una regeneracié més eficient en els processos de SFF i SFEF a través de
les reaccions de foto-Fenton (reaccions 1.26 i 1.27) i les de foto-Fenton-like (1.28-

1.31) que en el procés de Fenton, seguint les explicacions exposades a 'apartat 1.3.1.3.

Conseqiientment, s’opta per treballar amb una concentracid inicial de Fe(II) de 10 mg 1!
per a tots els AOP/AEOPs: aquesta quantitat proporciona una eliminaci6 del TOC
adequada; i, addicionalment, permet estalviar-nos l'etapa de post tractament per eliminar
aquesta espeécie del medi ja que, seguint la normativa del Decret 130/2003 (limits exposats
a la Taula 1.4), 'aigua amb una concentracié de ferro igual o inferior a 10 mg 1! pot ésser

abocada directament a 'EDAR sense necessitat de tractament previ.
4.1.1.2. INFLUENCIA DE LA QUANTITAT INICIAL DE H:0: EN ELS AOP/AEOPs

La segona espeécie implicada en el reactiu de Fenton és el peroxid d’hidrogen. La
influencia de la seva concentracio inicial en el tractament de 250 ml d’aigua contaminada
amb 500 mg 1! d’'a-MPG ha estat avaluada pels processos de Fenton, SFF, EF i SFEF

mitjancant el seguiment temporal d’aquest reactiu i del carboni organic dissolt.

En els processos quimics, aquest reactiu és addicionat a I'aigua a tractar, juntament amb el
Fe(Il); contrariament, en els processos electroquimics és generat in situ utilitzant un

catode de difusi6 d’oxigen a través de la reduccid de I'oxigen a pH acid (reaccié 1.40).

Les quantitats inicials escollides per al procés de Fenton i SFF corresponen al doble de

I'estequiomeétrica (145 mM), a 'estequiomeétrica (72,5 mM) i a la meitat d’aquesta (36,3
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mM), sempre tenint en compte I'estequiometria de la reacci6é 1.59 de mineralitzacié de 'a-
MPG.

Per als processos electroquimics, EF i SFEF, la velocitat de generaci6 del peroxid
d’hidrogen a l'aigua en tractament variara en funcié de la densitat de corrent aplicada

durant el procés electroquimic.
AOPs

L’evolucié temporal del carboni organic total i del peroxid d’hidrogen per als

processos quimics es presenten a la Figura 4.2.
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Figura 4.2. Evolucié temporal del TOC i del peroxid d’hidrogen en els processos de Fenton i SFF, i
per al tractament de 250 ml d’una aigua contaminada amb 500 mg ! d’a-MPG, en preséncia de
10 mg I de Fe?*, a pH ~ 2,9, 25°C, i diferents concentracions inicials de H202: (0) 36,3 mM; (O)
72,5 mM; (V) 145 mM.

Els resultats obtinguts mostren una major mineralitzacié i una major influéncia de la
concentraci6 inicial de peroxid d’hidrogen en l'oxidacié de la materia organica per al

procés de SFF respecte al de Fenton.
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Ales 3 hores de tractament mitjancant el procés de Fenton, s’assoleix un 21,4, 23,31 23,1%
d’eliminacié de la matéria organica, de menor a major concentracid inicial de peroxid
d’hidrogen, respectivament. S’'obté una mineralitzacié lleu i similar, i la influéncia de la
concentraci6 inicial de peroxid d’hidrogen és practicament menyspreable. En canvi, per al
mateix temps de tractament, en el procés de SFF la mineralitzacié assolida és
significativament superior: 68,8, 90,9 i 92,2%, de menor a major concentracio inicial de
peroxid d’hidrogen.

Aquest fet és conseqiiéncia directa de dos factors: la major velocitat de regeneracié del
Fe(II) i de produccié de radical hidroxil, a través de les reaccions de foto-Fenton (reaccions
1.26 1 1.27) i de foto-Fenton-like (reaccions 1.28-1.31); i la intervencié de la radiaci6 solar
per aconseguir la fotolisi de determinats compostos intermedis organics i/o la dels

complexes d’alguns d’aquests amb el Fe(III).

Com a conseqiiencia de la radiacid solar, la influéncia de la quantitat inicial de peroxid
d’hidrogen en la mineralitzacié és significativa en el procés de SFF: com major és la
concentraci6 inicial d’aquest reactiu major és l'eficiencia d’eliminacié de la materia
organica. Tanmateix l'eficacia del procés és similar per a concentracions inicials de peroxid
d’hidrogen de 145 i 72,5 mM, assolint un 93,9 i 93,2% de mineralitzacid a les 5 hores de
tractament, respectivament. Per al procés que utilitza la menor concentracid inicial de

perdxid d’hidrogen, el percentatge eliminat és inferior als casos anteriors, del 73,6%.

L’evolucié temporal del peroxid d’hidrogen mostra comportaments diferenciats per al
procés de Fenton respecte al de SFF.

En el primer cas, hi ha una eliminacié semblant i relativament baixa d’aquesta especie
(26,0, 26,2 1 27,9 mM d’eliminaci6, de menor a major concentracié de peroxid d’hidrogen),
sent majoritaria durant la primera hora de tractament. Probablement, a partir dels 60
primers minuts de reaccié, es generen compostos intermedis dificilment oxidables a través
de I'atac directe del peroxid d’hidrogen, i del propi radical hidroxil i hidroperoxil (amb un
menor poder oxidant) generats a les reaccié de Fenton i Fenton-like. Aquest fet dona lloc a
la predominanca d’altres vies reactives, com la dimeritzaci6 d’aquestes especies
radicalaries (reacci6 1.4 i 1.9) i a la reaccid entre elles (reaccié 1.10), generant peroxid

d’hidrogen i provocant I'estabilitzaci6 de la concentracié d’aquesta espécie al medi.

En el procés de SFF, I'eliminaci6 practicament total del peroxid d’hidrogen s’assoleix als 90
minuts de reaccié6 per als tractaments que utilitzen les dues concentracions inicials
d’aquest reactiu menors, i és superior als 180 minuts per al que utilitza la major
concentraci6 inicial. Llur consum practicament total durant el periode de tractament de
I'aigua és un fet interessant a nivell post operacional ja que comporta que no sigui

necessaria 'etapa de post tractament de l'aigua per tal d’eliminar-lo del medi.
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Conseqiientment, pel grau de mineralitzacié i de consum de peroxid d’hidrogen assolit
durant el periode de tractament, s’optaria per depurar una aigua de baixa
biodegradabilitat mitjangant el procés de SFF seguint les condicions operacionals descrites
a la Taula 3.5. De les tres concentracions inicials de peroxid d’hidrogen estudiades,
I'estequiomeétrica comporta una mineralitzacié eficag i un consum moderat d’aquest

reactiu.

Tanmateix cal remarcar que amb el procés de SFF no s’aconsegueix la mineralitzacié total
de la matéria organica. L'estabilitzacié de les corbes de TOC es fa especialment palés a
partir dels 180 minuts de tractament i pot ésser deguda a dos factors: la preséncia
d’espécies organiques dificilment oxidables/fotodegradables; o bé, degut a la concentraci6
practicament nul-la de peroxid d’hidrogen al medi, que comporta la baixa generaci6 de
radical hidroxil principalment a través de la reaccié de Fenton (1.6). Per poder associar
I'anterior estabilitzacié a un d’aquests dos factors s’ha dut a terme el segiient experiment
mitjancant el procés de SFF: addici6 d’'un volum de peroxid d’hidrogen corresponent a una
concentraci6 de 72,5 mM a l'inici del tractament i dues hores després, quan la concentracid
d’aquesta espécie al medi és menyspreable. El resultat és comparat amb I'obtingut quan

s’addiciona el peroxid d’hidrogen solament a l'inici del tractament (Figura 4.3).
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Figura 4.3. Evolucié temporal del TOC en el procés de SFF, i per al tractament de 250 ml d’'una
aigua contaminada amb 500 mg 1! d’a-MPG, en preséncia de 10 mg 1 de Fe?*, a pH ~ 2,9, 25°C, i
una concentracié inicial de Hz0; de 72,5 mM: (o) addicié de Hz0: al temps inicial; (0) addicié de

H202 al temps inicial i als 120 minuts de reaccio.

L’addici6 d’aquest reactiu després de dues hores de tractament possibilita que es pugui
continuar generant radical hidroxil a través de les reaccions en que es veu implicat el
peroxid d’hidrogen, com la de Fenton (1.6) i les de foto-Fenton-like (reaccions 1.28-1.31).

Es comprova que el poder oxidant del medi influeix en les darreres etapes del tractament,
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on resten en dissoluci6 les espécies més dificilment oxidables. Amb addicié de peroxid
d’hidrogen solament a l'inici, el TOC a les 5 hores de reaccid és de 22,7 mg 1! (93,2% de
mineralitzacid); amb addicié suplementaria a les dues hores, és de 12,2 mg 1! (96,3% de
mineralitzacid), arribant a percentatges d’eliminaci6 de la matéria organica superiors.
Tanmateix el poder oxidant encara no és suficient com per mineralitzar totalment la
materia organica, fet que indica la preséncia de compostos dificilment oxidables i/o

fotolitzables a I'etapa final del tractament.
ELECTROGENERACIO DE H:0;

La generacio in situ de perdxid d’hidrogen a través d’un catode de difusi6 d’oxigen

ha estat avaluada en els diversos experiments duts a terme a la cel-la electroquimica de la
Figura 3.2, i utilitzant com a anode un electrode de BDD.
Com a etapa preévia, s’ha estudiat la influéncia del tipus de procés o d’aigua residual en la
generacié d’'aquesta especie. Aquesta etapa es va dur a terme seguint les condicions
operacionals descrites a I'apartat 3.3, utilitzant una densitat de corrent de 100 mA cm™2i el
tractament de diverses tipologies d’aigua: en absencia de Fe(Il) i d’'a-MPG (oxidacid
anddica,); en preséncia de Fe(II) i absencia d’a-MPG (EF); en preséncia de Fe(II) i d’a-MPG
(EF). La Figura 4.4 recull les corbes obtingudes.
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Figura 4.4. Electrogeneracié de peroxid d’hidrogen en 250 ml d’una dissolucié de 50 mM de
Na:504, a una densitat de corrent de 100 mA cm™2, pH ~ 2,9 i 25°C pels segiients processos
electroquimics: (0) oxidacié anodica; (O) EF, a una concentracié inicial de 10 mg [ de Fez*; (V)

EF, a una concentracié inicial de 10 mg 1! de Fe2* i 500 mg I? d'a-MPG.

A priori, s’esperaria que la concentracié6 de peroxid d’hidrogen s’estabilitzés a temps
d’electrolisi elevats, quan la seva velocitat de generacié i de descomposicié esdevenen
aproximadament iguals, com descriuen alguns treballs (Zuo i Hoigné 1992; Flox et al.

2006a). Aquest fet s’observa en l'oxidacié anodica (OA) i en I'EF quan l'aigua no esta
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contaminada amb a-MPG, arribant a un valor aproximat de 22 mM i de 19 mM de peroxid
d’hidrogen, respectivament. La concentracié d’aquesta espécie en 'estat estacionari en el
procés d’EF és menor a la de 'OA com a conseqiiéncia de que en el primer cas, juntament
amb l'oxidacié del peroxid d’hidrogen a I'anode (1.48), té lloc la reacci6é de Fenton (1.6) i
de Fenton-like (reaccions 1.14i 1.15).

No obstant, cal destacar que en preséncia d'a-MPG i Fe(Il), la concentracié de peroxid
d’hidrogen no arriba a un estat estacionari després de 8 hores de tractament. Comparant-
ho amb altres treballs on s6n necessaries més de 10 hores d’EF per tal d’arribar a aquesta
estabilitzacié (Flox et al. 2006a), probablement serien necessaris temps d’electrolisi
superiors per assolir-la. Tanmateix no és imprescindible la determinacié de la
concentracio estacionaria electrogenerada de peroxid d’hidrogen mitjancant el procés d’EF
ja que els experiments realitzats al llarg d’aquesta tesi no superen les 8 hores de

tractament.

En aquest dltim cas, la major acumulacié de peroxid d’hidrogen al medi, quan a priori
s’esperaria una menor acumulacié com a conseqiiencia del major consum provocat per la
reacci6 de Fenton (1.6) en presencia d'un contaminant, pot ésser justificada a través de la
via generativa proposada per Zuo i Hoigné (1992): els radicals organics generats a partir
de les reaccions 1.1-1.3 reaccionen amb l'oxigen molecular dissolt formant el radical
superoxid, 02~ (4.1), base conjugada del radical hidroperoxid (1.13), produint

addicionalment peroxid d’hidrogen a través de les reaccions 4.2 1 1.9:

02(aq) + R" @) 03 02 "ag) + R*ag) (4.1)

02 aq + H*'@y == HO2'(ag) (1.13)

FeZ*(aq) + HO2  (aq)+ H*(aq) OO Fe3*(aq) + H202(aq) (4.2)

2 HOZ.[aq) RN HZOZ(aq) + OZ(aq) (19)
AEOPs

L’electrogeneraci6 de peroxid d’hidrogen per al tractament de laigua
contaminada amb a-MPG, en presencia de Fe(Il), seguint les condicions experimentals
descrites a I'apartat 3.3 també es va dur a terme per densitats de corrent de 33,31 150 mA
cm 2 pel procés d’EF, i per a les tres densitats de corrent anteriors pel procés de SFEF.
L’evoluci6 temporal d’aquest reactiu, juntament amb la de la matéria organica dissolta, es

mostren a la Figura 4.5.
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Figura 4.5. Evolucié temporal del TOC i del peroxid d’hidrogen en el procés d’EF i SFEF, i per al
tractament de 250 ml d’'una aigua contaminada amb 500 mg I d'a-MPG, en preséncia de 10 mg
I1 de Fe?*, 50 mM de NazS04, a pH ~ 2,9, 25°C, i diferents densitats de corrent: (0) 33,3 mA cm2;
(0) 100 mA cm™2; (V) 150 mA cm™.

La quantitat de peroxid d’hidrogen electrogenerada és directament proporcional a
I'augment de la densitat de corrent i, per tant, de la intensitat de corrent aplicada en el
procés electroquimic: 'augment del nombre d’electrons per unitat de temps que arriba al
catode proporciona un increment de la velocitat de reduccié de I'oxigen molecular per
generar peroxid d’hidrogen, principalment a través de la reacci6é 1.40. Tanmateix, en cap
dels processos i condicions no s’arriba a un estat estacionari d’acumulacié de peroxid

d’hidrogen al medi.

L’acumulaci6é d’aquesta especie al medi després de 5 hores de tractament mitjancant el
procés d’EF és de 17,4, 37,8 i 76,3 mM per a densitats de corrent de 33,3, 100 i 150 mA
cm'?, respectivament; per al procés de SFEF, les concentracions obtingudes per a les
mateixes densitats de corrent sén menors: 3,3, 28,9 i 55,3 mM, respectivament. La menor
acumulaci6é de perdxid d’hidrogen durant el procés de SFEF respecte al d’EF rau en el
consum addicional d’aquesta especie a través de les reaccions de foto-Fenton-like (1.28-

1.31) i de Fenton (1.6); la continuitat d’aquesta ultima reaccié és afavorida per la major
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regeneracid del catalitzador a través de les reaccions de foto-Fenton (1.26 i 1.27) i les de

foto-Fenton-like (1.28-1.31), principalment.

Es destacable la situacié d’electrogeneracié de peroxid d’hidrogen als 33,3 mA cm™2 quan
es treballa sota radiaci6 solar. La preséncia d’aquest reactiu al medi és menyspreable al
llarg de les 5 hores de tractament. Es per a I'inica condicié operacional que no seria

necessari un post tractament d’eliminacié del peroxid d’hidrogen.

L’augment de la densitat de corrent aplicada al procés electroquimic també proporciona
una major eficiéncia d’eliminacié de la matéria organica. Es conseqiiéncia directa de la
major quantitat d’electrons que arriben al catode i surten de 'anode i, per extensio, de
I'increment en la produccié del radical hidroxil a través de la reacci6 de Fenton (1.6) i de
I'anode de BDD (1.35).

La irradiacié de l'aigua contaminada amb llum solar també déna lloc a un augment de
I'eficiencia del procés electroquimic, per les mateixes raons argumentades en el procés de
SFF. Els percentatges de mineralitzacié obtinguts a les 5 hores de tractament per aquest
procés son de 93,2, 97,6 i 97,5% per a densitats de corrent de 33,3, 100 i 150 mA cm?,
respectivament. Pel procés d’EF, i pels mateixos temps de tractament, s’assoleixen els
seglients percentatges: 45,3, 62,5 i 71,0%, respectivament; els quals augmenten a 60,9,

77,1185,1% després de 8 hores de reaccio6.

L’evolucié temporal del TOC en el procés de SFEF a 100 i 150 mA cm 2 presenta un
comportament semblant. Aquest fet indicaria que, a densitat de corrent relativament
elevades, 100 i 150 mA cm'2, la contribucié de la radiacié solar en l'eliminacié de la
mateéria organica té un pes més significatiu que 'augment en la densitat de corrent, per a
les condicions estudiades en aquesta tesi. Contrariament, per una densitat de corrent de
33,3 mA cm'? leficiencia de mineralitzacié és menor que amb densitats de corrent
superiors. Aquest resultat podria associar-se a la baixa acumulaci6 de peroxid d’hidrogen
al medi, fet que podria donar lloc a que aquesta especie fos el reactiu limitant de la
velocitat de la reacci6é de Fenton (1.6), i per tant, que la velocitat de generacid del radical
hidroxil per part d’aquesta font fos menor que a densitats de corrent superiors. Tanmateix,
a les 5 hores de tractament, s’arriben a percentatges de mineralitzacié superiors al 93% i,
a priori, amb dues avantatges addicionals respecte als altres processos electroquimics
estudiats: una menor despesa energetica; i no ser necessari un post tractament
d’eliminacié del peroxid d’hidrogen ja que en resta una quantitat menyspreable al medi
(3,3 mM).
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Es destacable el major poder oxidant associat als processos electroquimics respecte al
procés de Fenton i SFF com a conseqiiéncia de diversos factors: la generacié heterogenia
de radical hidroxil a 'anode de BDD (reaccié 1.35); l'oxidacié directa de la materia
organica adsorbida a la superficie anodica; i 1a regeneraci6 addicional de Fe(II) que té lloc
al catode que possibilita la continuitat de la reacci6 de Fenton (1.6) i, per extensid, la

generacié homogeénia de radical hidroxil.

L’estabilitzaci6 de les corbes d’evolucié temporal del TOC en els ultims estadis de
tractament es fa especialment palés en el procés de SFEF, fet que indica, novament, la
preséncia d’intermedis de reacci6 lentament oxidables. No obstant, comparat amb el
procés de SFF, s’assoleixen percentatges de mineralitzacié gairebé totals com a
conseqiiencia del major poder oxidant del procés electroquimic i de la generaci6 continua

de peroxid d’hidrogen al medi de reaccié.

L'eficiencia de mineralitzaci6 per a cadascun dels AOP/AEOPs en les diverses

condicions sén recollides a la Taula 4.1.

Taula 4.1. Eficiéncia de mineralitzacio per als AOP/AEOPs.
Percentatge d’eliminacié del TOC / %

AOPs/AEOPs 70 80 90 95 97,5
SFF [H20z]inicial = 36,3 mM 200 - - - -
SFF [H20z]iniciat = 72,5 mM 100 120 170 - -
SFF [H20z]iniciat = 145 mM 80 110 160 - -
t / min EF 100 mA cm™ 380 - - - -
EF 150 mA cm™ 290 390 - - -
SFEF 33,3 mA cm™ 210 220 260 - -
SFEF 100 mA cm™ 100 110 150 200 300
SFEF 150 mA cm™ 90 110 130 180 300

L’eliminaci6 practicament total (del 97,5%) de la materia organica de l'aigua contaminada
és possible utilitzant el procés de SFEF amb densitats de corrent de 100 i 150 mA cm™2 a
les 5 hores de tractament, presentant ambdds processos eficiéncies similars. E1 90% de la
mineralitzaci6 és assolida mitjangant el procés de SFEF sota les tres densitats de corrent
estudiades i amb el procés de SFF per a concentracions inicials de peroxid d’hidrogen
corresponents a 72,5 i 145 mM, essent el procés de SFEF que aplica una major densitat de
corrent el més eficient. En canvi, el procés que presenta una major eficiéncia per un 70%
de la mineralitzacié és el de SFF amb una concentracié inicial de peroxid d’hidrogen
superior. Son, doncs, els tractaments depuratius que utilitzen radiacié solar els que

presenten una eficiencia de mineralitzaci6 superior.
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Dels tractaments sense irradiacio, és el procés d’EF amb densitats de corrent de 100 i 150
mA cm 2 amb el que s’assoleixen mineralitzacions del 70 i/o 80% en temps de tractament

inferiors als 400 minuts. El tractament menys efectiu és mitjangant el procés de Fenton.
4.1.2. EFICIENCIA DE CORRENT DE MINERALITZACIO PER ALS AEOPs

L’eficiéncia de corrent de mineralitzacié (MCE, sigles en anglés) déna una idea
aproximada de l'aprofitament de la carrega subministrada per mineralitzar la materia

organica en un tractament electroquimic.

Aquest parametre ha estat calculat per a cada hora de reacci6 a partir de I'equaci6 3.3. Els
resultats obtinguts es mostren a la Taula 4.2. Per a determinades hores, no es presenten els
valors de MCE degut a que les mesures del TOC, utilitzades per al calcul de la MCE, han

estat realitzades en temps lleugerament diferents als indicats a la taula.

Taula 4.2. Eficiéncies de corrent de mineralitzacié per als AEOPs.

AOEPs MCE/ %

1h Zh 3h 4h 5h 6h 7h 8h
EF 33,3 mA cm™ 47,0 67,5 80,0 77,5 74,0 - 65,5 62,0
EF 100 mA cm™ 41,5 46,3 - 37,6 33,7 31,0 28,0 26,0
EF 150 mA cm™ - 36,5 32,0 28,5 25,5 23,0 21,0 19,5
SFEF 33,3 mA cm™ 1125 | 1280 | 1550 180,0 | 153,0
SFEF 100 mA cm 835 | 115,0 85,0 65,5 53,0
SFEF 150 mA cm™ 72,0 80,0 57,5 44,0 35,5

Tenint en compte els resultats de la Taula 4.2, I'eficiéncia de corrent de mineralitzacié ve
influenciada principalment per la densitat de corrent i pel temps del tractament
electroquimic:

- Com menor és la densitat de corrent aplicada major és la MCE, és a dir, una major
quantitat de la carrega subministrada per unitat de temps és destinada a I'oxidacié de
la matéria organica. Aquest fet és degut principalment a que, a densitats de corrent
baixes, és redueix la formacié d’espécies amb un menor poder oxidant que el radical
hidroxil, com per exemple, el peroxodisulfat (reaccié6 1.38), que provoquen que la
oxidaci6 de la materia organica sigui menys eficient.

- L’augment del temps d’electrdlisi provoca una millora en la MCE fins a les 2-4 hores de
tractament, en funcié de les condicions. Per a temps d’electrolisi superiors, la MCE
disminueix: hi ha un menor aprofitament de la carrega subministrada per unitat de
temps. Aquest comportament podria atribuir-se a 'augment de la formaci6 d’espécies
debilment oxidants, juntament amb scavengers del radical hidroxil, al llarg del temps de

tractament, donant lloc a la pérdua d’eficiencia del sistema.
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En general, densitats de corrent elevades i periodes d’electrolisi prolongats impliquen un
malbaratament d’energia eléctrica. Interessa, doncs, arribar a una situaci6 de compromis
entre dos factors que impliquen condicions oposades: maximitzar I'eficiencia de corrent de
mineralitzaci6, que comporta la reduccié del periode de tractament i de la densitat de
corrent aplicada; i maximitzar 'eliminacié de matéria organica, aconseguida a bastament a

temps d’electrolisi elevats i/o densitats de corrent elevades.

Per altra banda, la presencia de radiacié solar incrementa l'eficiencia de corrent de
mineralitzacid fins a percentatges superiors al 100% per a densitats de corrent de 33,3 mA
cm 2 al llarg de les diverses hores de tractament. Aquest fet indica que, en el procés de
SFEF, un elevat percentatge de mineralitzaci6 és atribuit a I'is de I'energia solar, utilitzada
pel sistema per generar una major quantitat de radical hidroxil i per produir la fotolisi de
determinats compostos, complementant la funcié de l'energia electrica en el procés

oxidatiu.

Tenint en compte aquest parametre, el tractament electroquimic que presenta una major
eficiéncia de corrent de mineralitzacié és el procés de SFEF a 33,3 mA cm2 a les 4 hores
d’electrolisi, amb el que s’assoleix un 180% de MCE. Per aquestes condicions, també s’obté
un percentatge d’eliminacié de la matéria organica elevat, de gairebé el 88%. Tanmateix, a
les 5 hores de tractament i per aquestes mateixes condicions, el valor de MCE continua

sent elevat, del 150%, i s’assoleix un percentatge de mineralitzaci6 superior, del 93%.

Per tant, es podria concloure que mitjancant el procés de SFEF a 33,3 mA cm 2 es combinen
elevades mineralitzacions amb les majors eficiéncies de corrent de mineralitzacio,
juntament amb quantitats de peroxid d’hidrogen residual poc significatives (evitant el post

tractament de l'aigua per tal d’eliminar aquest component).
4.1.3. CINETICA DE DEGRADACIO PER L'a-MPG

La cinetica de degradaci6 del contaminant objecte d’estudi d’aquesta tesi, a-metil-
fenilglicina (a-MPG), s’ha dut a terme pel procés de Fenton, SFF, EF i SFEF en les diverses

condicions experimentals detallades anteriorment.

Preéviament, per estudiar la influéncia de la radiacié solar, del Fe(II), del Fe(IIl) i del
perdxid d’hidrogen, separadament, en una aigua contaminada amb a-MPG, es van realitzar

els experiments graficats a la Figura 4.6, especificats al peu de la figura.
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Figura 4.6. Evolucié de la concentracié d’a-MPG en funcié del temps en 250 ml d’'una aigua
contaminada amb 500 mg 1! d’aquest compost, a pH ~ 2,9, 25°C, i sota radicacié solar en les
segtients condicions: (0) sense addicié de cap altre compost; (0) addicié de 10 mg 1! de Fe?+; (()

addicié de 10 mg 1’1 de Fe3+; (A) addicié de 100 mg ' de Fe3+; (+) addicié de 72,5 mM de H:0:.
A partir dels resultats de la figura s’arriben a les segiients determinacions:
a) L’a-MPG no pateix una fotolisi directe amb radiaci6 solar.

b) Baixa velocitat de degradaci6 de I'a-MPG en presencia de Fe(II) i Fe(Ill) (9,21 7,1%
d’eliminacié en 120 minuts, respectivament). Els complexes de I'a-MPG amb I'i6 férric
soén fotodegradables a través de la descarboxilacié d’aquest compost per transferéncia
de carrega del lligand (a-MPG) al metall, seguint les reaccions 1.32 i 1.33. En el cas del
Fe(Il), aquesta especie és oxidada a velocitats moderades a Fe(IlI) en preséncia
d’oxigen dissolt, fet que donaria lloc a la posterior complexacié de I'i6 férric amb I’ a-
MPG i a la fotodegradacié d’aquest. Per analitzar la influéncia de la quantitat de Fe(III)
en la velocitat d’eliminaci6 de I'a-MPG es va augmentar la quantitat d’aquest catio
metal-lic dissolt (veure Figura 4.6).

¢) La major velocitat de degradaci6 de I'a-MPG a 'augmentar la quantitat d'ié férric
dissolt es fa especialment palés a partir dels 60 minuts d’irradiaci6, assolint una
degradacié del 27% en dues hores. Aquest resultat indica el paper destacat de la

concentraci6 d’aquest catio en la fotolisi del complex [Fe(III)—a-MPG].

d) La preséncia de peroxid d’hidrogen a l'aigua contaminada amb a-MPG provoca una
lleugera eliminaci6é d’aquest aminoacid del medi de reacci6, gairebé del 16%. Aquest
resultat assenyala, principalment, la capacitat oxidativa del peroxid d’hidrogen i, en

menor grau, la contribuci6 de la radiaci6 solar en la fotolisi d’aquest per generar radical
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hidroxil, seguint la reacci6 1.34, la qual és especialment significativa a longituds d’ona
inferiors a 280 nm.

En qualsevol cas, és necessaria la degradacié de 'a-MPG a través de processos d’oxidacio
alternatius, com els AOP/AEOPs. El seguiment temporal de la concentracié d’aquest
contaminant, per als AOP/AEOPs i condicions escollides en aquesta tesi, ha estat efectuat.

A la Figura 4.7 es representen algunes corbes corresponents a 'eliminacié de 'a-MPG al

llarg del temps.
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Figura 4.7. Evolucié temporal de la concentracié d’a-MPG en 250 ml d’'una aigua contaminada
amb 500 mg I'! d’aquest compost, en preséncia de 10 mg I de Fe?*, a pH ~ 2,9 i 25°C (i 50 mM de
NazS0;4 pels processos electroquimics), i mitjangant els segiients processos: (m) Fenton, [H20:z]micial
= 72,5 mM; (e) SFF, [H202]inicial = 72,5 mM; (o) EF, 100 mA cm 2; (o) SFEF, 100 mA cm 2.

En general, les corbes obtingudes mostren que la concentracié d’a-MPG presenta una
dependéncia lineal amb el temps, el que indicaria que la velocitat de degradaci6é d’aquest
contaminant presenta un ordre de reaccié n=0. Tanmateix, per al procés d’EF i SFEF a la
menor densitat de corrent aplicada (33,3 mA cm 2), aquesta comportament lineal només és
observat fins als 45 minuts de tractament, moment a partir del qual la velocitat decau;
aquest fet també és observat per al procés d’EF a densitats de corrent superiors, sent a
partir dels 60 minuts, durant la darrera etapa de degradacid, quan la velocitat de
degradaci6 disminueix.

El temps necessari per a la degradacié total de I'a-MPG en els diversos AOP/AEOPs

estudiats, juntament amb les constants de velocitat del procés, es recullen a la Taula 4.3.
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Taula 4.3. Temps necessari per a la degradacié total de I'a-MPG i constants de velocitat de
degradacio per al tractament de 250 ml d’'una aigua contaminada amb 500 mg 17 d’aquest
aminoacid, en preséncia de 10 mg I de Fe?*, a pH~2,9 i 25°C (i 50 mM de Na:50+ pels processos
electroquimics), i per als processos de Fenton, SFF, EF i SFEF.

Temps per a la degradacio .
AOP / AEOPs . k / mg a-MPG I min™
total de I'a-MPG / min

Fenton, [H202]iicia = 36,3 mM 30 16
Fenton, [H202]iicia = 72,5 mM 30 16
Fenton, [H202]inicial = 145 mM 30 17
SFF, [H202]inicial = 36,3 mM 15 32
SFF, [H202]inicial = 72,5 mM 15 32
SFF, [H202]inicial = 145 mM 15 32
EF,j=33,3mAcm™? 120 5
EF,j=100 mA cm™ 90

EF,j=150 mA cm™ 90

SFEF, j=33,3mA cm™ 75 10
SFEF, j =100 mA cm™ 30 16
SFEF, j =150 mA cm™ 30 17

Els resultats de la Taula 4.3 mostren velocitats de degradacié per I'a-MPG superiors en els
processos quimics que en els analegs electroquimics. L'explicacié rau en la quantitat de
perdxid d’hidrogen present inicialment a I'aigua contaminada: en els processos quimics,
aquest reactiu és addicionat inicialment, de manera que I'elevada quantitat inicial condueix
a una produccid significativa de radical hidroxil via reaccié de Fenton (1.6); en canvi, en els
processos electroquimics, el peroxid d’hidrogen és electrogenerat in situ, augmentant
gradualment llur concentracié al medi, sent en els estadis inicials quan la quantitat
d’aquest reactiu és menor i, per extensio, generant més lentament el radical hidroxil via
reacci6 de Fenton i amb una degradaci6 més lenta de l'aminoacid. Aquest fet és
especialment clar en el procés d’EF a 33,3 mA cm 2, el qual presenta la menor constant
cinetica (5 mg a-MPG 1! min!) dels diversos processos estudiats. La generaci6
heterogénia del radical hidroxil i I'oxidacié directa de I'a-MPG a I'anode de BDD tampoc

suposen una contribucié significativa en la degradaci6 de I'aminoacid.

La presencia de radiaci6 solar provoca un augment del 100% en la velocitat de degradacio
de I'a-MPG respecte a les dels processos en abséncia de radiaci6 solar. Els experiments en
blanc realitzats préviament (Figura 4.6) mostren que la fotolisi del complexos [Fe(III)—a-
MPG] o bé la preséncia de Fe(Il) i la de peroxid d’hidrogen en el medi de reaccid,
separadament, condueixen a una velocitat d’eliminacié de l'aminoacid menyspreable

comparada amb la d’aquest en els AOP/AEOPs. Conseqiientment, el paper de la radiacié
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solar en la degradacié de I'a-MPG es pot atribuir principalment a la major velocitat de
regeneracid del catalitzador (a través de les reaccions de TCLM, i de les reaccions de foto-
Fenton (1.26 i 1.27) i de foto-Fenton-like (1.28-1.31)) que possibilita la continuitat de la
reacci6 de Fenton (1.6) i, per tant, la major generaci6 de radical hidroxil. També és
destacable la major generacié d’aquest oxidant en presencia de radiacié solar, a través de

reaccions com les de foto-Fenton o foto-Fenton-like.
4.1.4. PRINCIPALS INTERMEDIS AROMATICS. PROPOSTA DE VIA DEGRADATIVA

Els compostos aromatics intermedis generats a partir de la degradacié de I'a-MPG han
estat identificats mitjancant el procés d’EF a 100 mA cm™? seguint la metodologia i les
tecniques analitiques resumides a la Taula 3.3 i detallades a I'apartat 3.2.6. Aquest procés
fou escollit com a conseqiiencia de que presenta una velocitat de degradacié per 'a-MPG

relativament lenta i, a priori, s’espera una acumulacié d’intermedis aromatics elevada.

La Taula 4.4 recull els compostos aromatics detectats amb la corresponent técnica
analitica, llur temps de retencié i la seva massa molecular. Alguns dels compostos
hidroxilats han estat proposats a partir de la seva massa molecular i de la seva
fragmentacid, sent dificil determinar exactament la posicié del grup -OH (aquests
compostos venen indicats amb el superindex b); la resta de compostos han estat

identificats/contrastats a través de la biblioteca online NIFT05.
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Taula 4.4. Intermedis aromatics detectats entre els 10—60 minuts de tractament de 250 ml

d’aigua contaminada amb 500 mg Il d’a-MPG, en preséncia de 10 mg 17 de Fe?*, 50 mM de

NazS04, a pH ~ 2,9 i 25°C, pel procés d’EF a 100 mA cm 2.

L. L L. tretencic / Massa molecular
Compost aromatic Tecnica analitica i
min /g mol!
a-MPG b) SPE-Siliaci6—GC-MS 6,9 N,0-Bis— trimetilsililat): 3092
o-Amino-a-
. b) SPE-Siliacié—GC-MS 14,3 O-Trimetilsililat: 2092
metilbenzenometanol
o-Amino-hidroxi-a-
. b) SPE-Siliacié—GC-MS 11,0 N,0,0-Tris—(trimetilsililat): 3692
metilbenzenometanol®
m—Acetofenol a) SPE-GC-MS 42,1 136
b) SPE-Siliaci6—GC-MS 13,8 O-Trimetilsililat: 2082
o—Acetofenol
a) SPE-GC-MS 23,0 136
b) SPE-Siliaci6—GC-MS 15,0 O-Trimetilsililat: 2082
p —Acetofenol
a) SPE-GC-MS 44,0 136
b) SPE-Siliaci6o—GC-MS 9,3 No ha estat trimetilsililat: 120
Acetofenona
a) SPE-GC-MS 19,7 120
Acid a-amino-hidroxi-a-
. . c) SPE-LC-MS 8,6 182
metilbenzenacétic?
Acid benzoic b) SPE-Siliaci6—GC-MS 12,0 O-Trimetilsililat: 1942
Acid hidroxibenzoic® b) SPE-Siliacié—GC-MS 17,2 0,0-Bis— (trimetilsililat): 2822
Acid dihidroxibenzoicb b) SPE-Siliacié—GC-MS 19,0 0,0,0-Tris—(trimetilsililat): 3702
1-(Dihidroxifenil)etanonaP® a) SPE-GC-MS 44,8 152
Fenol b) SPE-Siliaci6—GC-MS 9,0 O-Trimetilsililat: 1662
eno
a) SPE-GC-MS 27,5 94
m-Hidroxifenol o resorcinol b) SPE-Siliaci6o—GC-MS 13,9 0,0-Bis—(trimetilsililat): 254~
o—Hidroxifenol o catecol b) SPE-Siliacié—GC-MS 13,0 0,0-Bis—(trimetilsililat): 254~
p-Hidroxifenol o hidroquinona | b) SPE-Siliacio—GC-MS 14,1 0,0-Bis—(trimetilsililat): 254~

aValor corresponent al derivat trimetilsililat.

b Compost proposat a partir de la seva massa molecular i llur fragmentacio.

A partir dels compostos aromatics intermedis detectats es proposa una via degradativa per

al'a-MPG i pel procés d’EF a 100 mA cm?, representada a la Figura 4.8.
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Diversos treballs (Berger et al. 1999; Karpel Vel Leitner et al. 2002) postulen que la
degradacié de determinats aminoacids en preséncia del radical hidroxil pot conduir a la
pérdua del grup amino, coneguda com a desaminacid, acompanyada de la pérdua del grup

carboxilic en forma de dioxid de carboni, coneguda com a descarboxilacio.

En conseqiiéncia, es podria postular la via degradativa esquematitzada a la Figura 4.8, en la
que les primeres etapes implicades en la degradaci6 de 1'a-MPG involucren: (i) la
hidroxilacié de l'anell aromatic, (ii) la descarboxilacié/desaminacié del grup 2-

aminopropionic, (iii) i/o la pérdua de 'anterior grup funcional:

i) La hidroxilacié directa de I'anell aromatic de 'a-MPG genera I'acid a-amino-hidroxi-
a-metilbenzenacetic, el qual és descarboxilat posteriorment al corresponent a-
amino-hidroxi-a-metilbenzenmetanol. Aquesta especie pateix una desaminacié
produint els isdmers o-acetofenol, m-acetofenol i p-acetofenol, que seguidament sén
novament hidroxilats generant els isomers 1-(dihidroxifenil)etanona. Posteriorment,
aquests sén transformats a acid dihidroxibenzoic seguint el mecanisme proposat per

Walling (1975), esquematitzat a continuacié:

O, -~ i | 0y, _.Coge

&

‘.7_‘-\.*, e &

e *0OH [abstraccid d'hidrogen) I "OH [bxidacid) .

L - F
E_;?J—n-n ([ Jrom \—hoH

MO o= Mo~
1-{Dihidroxifeniljetanona
“OH [oxidacid)
= G0

|_:I1-h-r.lThu:-:c..I.l.l'iu'l|

O, OH

.

g
||1l;¥f*t =

Acid dihidroxibenzoic
Es postula l'abstraccié d’hidrogen del metil del grup aceto per part del radical
hidroxil, seguida de llur oxidaci6 i subseqiient descarboxilacié.

L’oxidaci6 posterior de l'acid dihidroxibenzoic comportara I'obertura de I'anell

aromatic i la formacié d’acids carboxilics alifatics.
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ii) La segona via degradativa implica la descarboxilaci6é del grup funcional de I'a-MPG
per generar a-amino-a-metilbenzenmetanol que pot ésser seguidament hidroxilat a
a-amino-hidroxi-a-metilbenzenmetanol o bé patir una desaminacié6 formant
acetofenona. Aquest ultim compost es pot hidroxilar conduint als diversos isomers
d’acetofenol o bé patir una descarboxilaci6 seguint el mecanisme anterior (Walling
1975) conduint a la formacié d’acid benzoic, el qual pot patir diverses hidroxilacions

i oxidacions posteriors.

iii) En la tercera via degradativa, té lloc la pérdua del grup funcional 2-aminopropidnic,
donant lloc a la formaci6 de fenol, la hidroxilaci6é del qual genera els tres possibles
isomers hidroxilats: catecol, resorcinol i hidroquinona. Aquests patiran posteriors
oxidacions fins a l'obertura de l'anell aromatic i la formacié d’acids carboxilics

alifatics.

A priori, la via degradativa proposada a la Figura 4.8 podria estendre’s al procés de Fenton,

SFF i SFEF ja que en totes elles la principal espécie oxidant és la mateixa: el radical hidroxil.

4.1.5. PRINCIPALS INTERMEDIS CARBOXILICS ALIFATICS. INFLUENCIA DE LA
RADIACIO SOLAR EN LA SEVA DEGRADACIO

Seguint la via degradativa proposada a la Figura 4.8, I'obertura de l'anell aromatic
genera acids carboxilics alifatics de cadena curta. La Taula 4.5 recull els diversos acids
detectats per als AOP/AEOPs estudiats. Alguns d’ells han estat identificats per HPLC;
altres, per CG-MS previa liofilitzacié i sililacié seguint la metodologia experimental

resumida a la Taula 3.3 i detallada a I'apartat 3.2.5.

Alguns estudis realitzats pel grup del Catedratic Brillas (Flox et al. 2006a) confirmen
I'elevada persistencia de determinats acids carboxilics alifatics de cadena curta a l'aigua,
sent necessaris temps d’electrolisi elevats per aconseguir llur degradaci6é total amb el
procés d’EF emprant un anode de BDD. En qualsevol cas, aquest temps depén de la
concentraci6 de l'acid corresponent. Alguns exemples d’acids lentament oxidables sén el

maleic, el fumaricil’acetic.
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Taula 4.5. Acids carboxilics alifatics detectats durant el tractament de 250 ml d'una aigua
contaminada amb 500 mg 1! d’a-MPG, en preséncia de 10 mg I de Fe?*, a pH ~ 2,9 i 25°C (i 50
mM de Naz504 pels processos electroquimics), i pels processos de Fenton, EF, SFF i SFEF.

s, . . .. . tretencio Massa molecular /
Acid carboxilic Férmula molecular Técnica analitica Jmi .
'min g mol
Acid oxalic a) HPLC 6,1 90
LFH H
Acid mesoxalic aF " oH a) HPLC 63 118
o
e o a) HPLC 7,3 120
Acid tartronic o T b) Liofilitzacid-
B Sililaci6-GC-MS 10,2 3367
Acid malei i a) HPLC 7,5 116
cld mateie Ho—f, =0 b) Liofilitzacio-
0 HO Sililacié-GC-MS 9,9 2602
S e a) HPLC 8,0 150
Add tartaric W~ | b) Liofilitzacis-
8 on Sililaci6-GC-MS 16,7 438
I_!.L __:,1
Acid oxamic — a) HPLC 8,5 89
HsN OH
o ‘li' a) HPLC 9,0 134
Acd mali e Ve W b) Liofilitzacié-
| | Sililacié-GC-MS 10,5 3502
H L4}
Acid malbn a) HPLC 10,5 104
Acid malonic b) Liofilitzacié-
Sililaci6-GC-MS 8,0 248
Acid succini a) HPLC 11,2 118
Acid succinic b) Liofilitzacio-
Sililaci6-GC-MS 10,1 2624
Acid formic Hoo =g, a) HPLC 13,0 46
Actd fumrd t a) HPLC 14,0 116
Acid fumaric H,.-’ﬂ'--..:s“:"“ﬁ-r-f"m b) Liofilitzaci6-
8 Sililaci6-GC-MS 10,8 260
Acid acetic a) HPLC 14,3 60

aValor corresponent al derivat trimetilsililat.
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Amb excepcié dels acids oxalic i oxamic, que sén els majoritaris, i pels quals s’ha dut a
terme el seguiment temporal de la seva concentracié per als diversos processos i
condicions (Figura 4.9 i 4.10), la majoria dels acids carboxilics de la Taula 4.5 presenten

baixes concentracions al llarg del tractament.
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Figura 4.9. Evolucié temporal de la concentracié dels acids oxalic i oxamic pels processos de
Fenton i SFF, i per al tractament de 250 ml d’una aigua contaminada amb 500 mg I d’a-MPG, en
preséencia de 10 mg I de Fe?*, a pH ~ 2,9, 25°C, i diferents concentracions inicials de H20z: (0) 36,3
mM; (0) 72,5 mM; (V) 145 mM.

En el procés de Fenton, la quantitat d’acid oxalic generada després de 3 hores és de 5,5, 8,3
i 12,8 mg It (equivalents a 1,5, 2,2 i 3,4 mg I'! de TOC), mentre que la d’acid oxamic és
lleugerament inferior: 3,4, 2,0 i 2,5 mg I'? (equivalents a 0,9, 0,51 0,7 mg 't de TOC), de
menor a major concentracid inicial de peroxid d’hidrogen. Els anteriors valors evidencien
dos fets:

a) Contribucié del peroxid d’hidrogen en 'oxidacié d’aquests acids, ja sigui a través de

l'atac directe, o bé a través de la generacié del radical hidroxil.
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b) La quantitat de TOC corresponent a la suma dels acids oxalic i oxamic acumulats en el
procés de Fenton després de 3 hores de tractament és inferior a 4,5 mg 1. Aquest
valor és poc significatiu respecte al TOC residual (250 mg 1! aproximadament), fet
que indicaria 'acumulacié de compostos aromatics o alifatics en aquest tipus de

tractament.

En el procés de SFF, ambdds acids s’acumulen en les primeres hores de tractament i,
posteriorment, experimenten una degradacid practicament total.

La maxima quantitat d’acid oxalic acumulat en el procés de SFF és de 15,5,11,317,9 mgl1!
per als 60, 50 i 30 minuts de tractament, de menor a major concentracio inicial de peroxid
d’hidrogen, respectivament. Llur eliminacié del medi és efectiva en un temps de
tractament menor a les 2 hores per a totes les condicions.

La maxima acumulacié d’acid oxamic i la seva eliminaci6 del medi té lloc en temps
superiors als de l'oxalic: 14,1, 26,9 i 22,0 mg I'? a les 3, 2 i 2 hores de menor a major
concentraci6 inicial de peroxid d’hidrogen, respectivament; I'eliminaci6é d’aquest necessita

un temps superior a les 4 hores de tractament.

Els resultats del procés de SFF indiquen la combinacié de dos factors que augmenten
I'eficiéncia de degradaci6 d’'ambdds acids:

a) El poder oxidatiu del procés en qiiestié: com major és el poder oxidant del procés i de
les condicions utilitzades, més rapidament es generen i es degraden aquests acids.

b) La radiacié solar, juntament amb la presencia de Fe(III), té un efecte accelerador en la
conversié d’alguns acids a dioxid de carboni. Diversos treballs (Zuo i Hoigné 1992;
Safarzadeh-Amiri et al. 1996; Hislop i Bolton 1999) mostren que 'oxalat té tendéncia
a complexar-se amb el Fe(IIl), generant complexos amb diferent grau de coordinacié
en funcié de la concentraci6 d’oxalat al medi que sén facilment fotodegradables a la
regi6 del UV /visible (290-570 nm) (Zuo i Hoigné 1992) a través de la transferéncia

de carrega fotoinduida del lligand al metall, seguint la reacci6 4.3:

2 [Fe(C204)n]G-2M*ag O~ 2 Fe2*aq) + (2n-1) C2042 (aq) + 2 CO2(g) (4.3)

Tanmateix, 'augment de l'eficiéncia de degradacié de I'acid oxamic en presencia de
radicaci6 solar i Fe(Ill) no ha estat tan extensament estudiada. Els resultats
experimentals obtinguts en aquesta tesi es corresponen amb els d’altres treballs que
han demostrat experimentalment l'eficiencia de la radiacié solar en la degradacié
d’aquest acid quan al medi s’hi troben presents Fe (1II) i Cu(II) (Flox et al. 2006b).

El seguiment temporal d’aquests acids en els processos electroquimics per a les diverses

densitats de corrent aplicades es mostren a la Figura 4.10.
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Figura 4.10. Evolucioé temporal de la concentracié d’acid oxalic i d’acid oxamic pels processos d’EF
i SFEF, i per al tractament de 250 ml d’una aigua contaminada amb 500 mg I? d’a-MPG, en
presencia de 10 mg I? de Fe?*, 50 mM de Naz2S04, a pH ~ 2,9, 25°C, i aplicant les segiients densitats
de corrent: (0) 33,3 mAcm2; (0) 100 mA cm™2; (V) 150 mA cm ™.

El perfil seguit per ambdds acids en aquests processos és semblant al dels processos

quimics, amb la diferéncia que en els electroquimics s’acumulen majors quantitats.

En I'EF, 'acumulacié de 'acid oxalic és progressiva, arribant a unes concentracions de 19,0,
19,91 16,4 mg I'? a les 8 hores. L’acumulacié maxima de I'acid oxamic es situa al voltant
dels 20 mg I entre els 60-120 minuts de tractament per a les diverses condicions; i es
manté en aquest valor fins a les 6 hores, moment en el qual comenca un lleugera eliminacié

d’aquest acid, especialment quan s’aplica una densitat de corrent de 150 mA cm 2.

La major mineralitzacié aconseguida amb el procés d’EF respecte a la del seu analeg
quimic proporciona unes quantitats acumulades d’ambdés acids superiors en el procés
electroquimic. Tanmateix, oposadament al procés de Fenton, la tendéncia a 'acumulacio
d’aquests acids en I'EF és lleugerament superior per a les condicions que aporten un major
poder oxidant. Una possible explicacié a aquest fet seria la menor velocitat de degradaci6
de I'a-MPG associada als processos electroquimics, especialment quan s’aplica una baixa
densitat de corrent, que déna lloc a una menor velocitat de generaci6 d’aquest acids i, per

tant, a una menor acumulacié en les condicions menys oxidants.
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L’oxidaci6 directa d’aquests acids sobre 'anode de BDD és menyspreable ja que s’haurien
observat diferéncies significatives d’eliminacié d’aquests en funcié de la densitat de
corrent aplicada; per tant, la seva degradacié és principalment deguda a I'atac del radical

hidroxil.

Les velocitats d’acumulaci6 i d’eliminaci6 d’ambdds acids per al procés de SFEF son
menors que les del SFF. Conseqiientment, la quantitat maxima acumulada és, en general,
major en els processos electroquimics: 5,6, 16,9 i 10,0 mg I't d’acid oxalicales 2, 1 i 1
hores de tractament; i 35,6, 38,51 23,0 mg I'! per a I'acid oxamic a les 4, 1,5 i 1 hores, de
menor a major densitat de corrent, respectivament. La degradaci6 total de I'acid oxalic
s’efectua en 2 hores aproximadament, a excepcié de quan s’apliquen 33,3 mA cm 2 on sén
necessaries 4 hores. Per a I'acid oxamic, calen temps de tractament superiors a les 4 hores
per eliminar-lo del medi. La necessitat de temps de reaccié superiors per a la degradaci6
total d’aquests acids pot ésser deguda, novament, a la diferéncia de subministrament (i,

per tant, de concentracid) de peroxid d’hidrogen als estadis inicials.

Estudis previs (Flox et al. 2006b) demostren que I'acid oxalic és altament persistent sota
condicions d’EF i de FEF utilitzant una lampada de radiacié UVA. Contrariament, amb I'is
de radiacié solar, es millora a bastament l'eficiencia de degradaci6 d’aquest, juntament

amb la de I'acid oxamic.

Completant la via degradativa proposada a la Figura 4.8, es postula la formacié d’acid
oxamic a través de l'oxidaci6é del grup funcional 2-aminopropionic, i la formaci6é d’acid
oxalic i formic com a compostos carboxilics finals provinents de les fraccions d’acids Cs, C3 i
Cz (Flox et al. 2007; Sirés et al. 2007b). La conversié d’aquests acids a dioxid de carboni pot
tenir lloc a través de l'accié directa del radical hidroxil, o bé a través de la formacio i

posterior fotolisi dels complexes [Fe(IlI)-oxalat] i [Fe(II])—oxamat] (Figura 4.11).

Un senzill balang de massa pel carboni per al procés de SFEF a 100 mA cm™2, mostra que
quan l'acid oxalic i I'oxamic han estat eliminats del medi i després de 5 hores de
tractament, el TOC residual correspon a 7,7 mg 1! (2,5% aproximadament del TOC inicial).
Aquest fet indicaria la persisténcia de varis productes intermedis dificilment oxidables i
fotolitzables a l'aigua tractada. La identificacié d’aquests compostos organics restants no

ha estat efectuada.
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Figura 4.11. Seqiiéncia de reaccié proposada per a les tltimes etapes de mineralitzacié per al

tractament de 250 ml d’una aigua contaminada amb 500 mg 1! d’a-MPG, en preséncia de 10 mg
I de Fe?*, (i 50 mM de NazS04 per als processos electroquimics), a pH ~ 2,9, 25°C, i per als diversos
AOP/AEOPs estudiats.

4.1.6. PRINCIPALS ESPECIES NITROGENADES. BALANC DE MASSA PEL NITROGEN

Les espécies nitrogenades majoritaries presents a l'aigua en tractament sén 1'a-MPG,
'acid oxamic, 'amoni i el nitrat. La quantitat de nitrit és practicament nul-la per a tots els

casos.

La quantitat maxima d’amoni que es podria generar si tot el nitrogen de I'a-MPG s’alliberés
en forma d’aquest cati6 nitrogenat seria de 54,6 mg 1'%, mentre que si es transformés en
nitrat s’obtindrien 187,7 mg 1. La comparacié d’aquests valors amb els obtinguts

experimentalment permetra acabar de definir la via degradativa proposada.

El seguiment temporal dels ions inorganics nitrogenats per als diversos AOPs i en les

diferents condicions experimentals es mostra a la Figura 4.12.

En el procés de Fenton, la quantitat de nitrat produit al llarg del tractament és
menyspreable; és per aquets motiu que la corba corresponent no apareix a la Figura 4.12.
La quantitat d’amoni generada a les 3 hores de tractament és semblant per a les tres
condicions, essent de 31,6,30,6 i 27,6 mg 1! (generacid del 58, 56 i 51% d’amoni respecte
al total), de menor a major concentracié inicial de peroxid d’hidrogen. La concentracio
d’aquest cati6 al medi augmenta considerablement durant la primera hora de tractament,

en la que 'a-MPG és degradada completament durant els 30 primers minuts.
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Per al procés de SFF, les concentracions d’amoni obtingudes so6n significativament
superiors a les de nitrat, i ambdues superiors a les detectades en el procés de Fenton: 38,5,
46,4 i 47,7 mg 1'* d’amoni (generacié del 71, 85 i 87%) de menor a major concentraci
inicial de peroxid d’hidrogen a les 5 hores de tractament, respectivament; la concentraci6

de nitrat és inferior als 9 mg 1! (inferior al 5% de la tedrica) per a les diverses condicions

operacionals.
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Figura 4.12. Evolucié temporal de la concentracié d’amoni i de nitrat per als processos de Fenton
i SFF, i per al tractament de 250 ml d’'una aigua contaminada amb 500 mg I d’a-MPG, en
preséncia de 10 mg I de Fe?*, a pH ~ 2,9, 25°C, per les segiients concentracions inicials de H20;:
(0) 36,3 mM; (0) 72,5 mM; (V) 145 mM.

L’evoluci6 temporal de les principals especies nitrogenades inorganiques per als processos
electroquimics s’exposa a la Figura 4.13. Aquests venen caracteritzats per la generaci6 de
concentracions d’amoni i de nitrat relativament elevades i, en general, superiors a les dels
respectius processos quimics. En I'EF, després de 8 hores de tractament, s’acumulen
quantitats de 34,7, 38,81 41,2 mg 1! d’amoni (63, 71 i 75% de generacid), i de 12,3, 18,1 i
29,9 mg I'! de nitrat (7, 10 i 16% de generacid), de menor a major densitat de corrent
aplicada.
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Per al SFEF, després de 5 hores, les quantitats acumulades sén de 43,8, 44,4 i 45,2 mg I'!
d’amoni (80, 81 i 83% de generaci6) i de 13,7, 20,11 21,9 mgI'! de nitrat (7, 111 12% de

generaci6), de menor a major densitat de corrent aplicada.
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Figura 4.13. Evolucié temporal de la concentracié d’amoni i de nitrat per als processos d’EF i

1
120

SFEF, i per al tractament de 250 ml d’'una aigua contaminada amb 500 mg 17 d’a-MPG, en
presencia de 10 mg I de Fe?t, 50 mM de NazS04, a pH ~ 2,9, 25°C, i en les segiients densitats de
corrent: (0) 33,3 mAcm2; (0) 100 mAcm2; (V) 150 mA cm ™.

Per a tots els AOP/AEOPs, la generacié de nitrat al medi és significativament menor a la
d’amoni, formant-se’'n una major quantitat en els processos electroquimics que en els
quimics. Conseqiientment, la concentracid d’aquesta especie en el medi podria ser funcid
del poder oxidant associat a les condicions d’'un determinat procés, incrementant amb
I'augment de la densitat de corrent aplicada, i amb la concentracié inicial de peroxid
d’hidrogen addicionada als processos quimics. Tanmateix, inclds en condicions fortament

oxidants, I'oxidacié d’amoni a nitrat no es veu significativament afavorida.

Per a tots els casos, es generen elevats percentatges d’amoni al medi des dels primers
estadis de tractament, fet que corrobora la desaminacié de I'a-MPG com una de les

primeres i principals etapes de la via degradativa.
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La preséncia de nitrit al medi de reaccié és menyspreable degut a que, en les condicions

fortament oxidants amb les que es treballa, aquesta espécie és rapidament oxidada a nitrat.

Comparant els valors d’amoni i de nitrat obtinguts experimentalment amb els seus limits
legals d’abocament a una EDAR, establerts pel Decret 130/2003 i recollits a la Taula 1.4, es
posa de manifest que no és necessari un post tractament d’eliminacié d’amoni i de nitrat ja
que cap de les dues especies supera la concentracié maxima legal (60 mg I'! per I'amoni i
100 mg 1! pel nitrat).

Finalment, s’ha dut a terme I’evolucié temporal del balan¢ de massa pel nitrogen tenint en
compte el percentatge de nitrogen corresponent a l'acid oxamic, al nitrat i a 'amoni. La
Figura 4.14 exemplifica 'evolucié d’aquest balang¢ per a cadascun dels processos en una

determinada condici6 experimental.
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Figura 4.14. Percentatge d’espécies nitrogenades majoritaries per al tractament de 250 ml d’'una
dissolucié de 500 mg 1! d’a-MPG, en preséncia de 10 mg 1™ de Fe?* (i 50 mM de NazSOs per als
processos electroquimics), a pH = 2,9, 25°C, i per al procés de Fenton i SFF a una concentracio
inicial de H202 de 145 mM; i per al d’EF i SFEF a 150 mA cm 2: (m) amoni; (=) nitrat; (B) acid

oxamic.
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El balan¢ de massa pel nitrogen no és complet per a cap dels AOP/AEOPs. Tanmateix, als
estadis finals de tractament, el percentatge de nitrogen experimental és superior al 80%
del valor teoric per a tots els processos i condicions, a excepcidé del procés de Fenton on
resten espécies aromatiques intermedies nitrogenades en dissolucié als 180 minuts de
reaccio. El procés de SFEF presenta un balan¢ de massa gairebé complet (92, 97 i 94% de
menor a major densitat de corrent aplicada, a les 5 hores de tractament), principalment

com a conseqliéncia de que és el que presenta un major percentatge de mineralitzaci6.

L’error aleatori o indeterminat, juntament amb la possibilitat de que alguns dels
compostos que composen el TOC residual siguin nitrogenats, i la formacié d’especies
nitrogenades volatils com els NOx, podrien ser els motius de que el balan¢ de massa no fos
complet.

La formaci6 de NO: ha estat postulada per alguns autors (Logan 2000) a través de
I'oxidacié del nitrit per part del radical hidroxil, afavorida a pH neutre i basic, seguint la

reaccio 4.4:

.OH[aq) + NOZ_(aq) 0o OH_[aq) + NOz(g) (4‘.4‘)
4.1.7. SISTEMA CATALITIC Fe?*/Fe3* EN ELS AOP/AEOPs

Estudis previs (Sirés et al. 2007a) han avaluat el comportament del sistema catalitic
Fe2*/Fe3* en una cel-la electroquimica utilitzant un catode de difusié d’oxigen i un anode de

BDD, tenint en compte els segiients aspectes fonamentals:

i) La capacitat reductora del catode per regenerar el Fe(II), seguint la reacci6 4.5:
Fe3+[ad5) +e OO FeZ+(ads) (45)
ii) La capacitat oxidativa de 'anode per oxidar el Fe(II) a Fe(III), seguint la reacci6 4.6:

FEZ+(ads) o6 Fe3+(ads) +e (46)

El comportament d’aquest parell redox pot ésser estés als processos quimics i
electroquimics utilitzats en aquesta tesi, i avaluar el pes de la regeneracié del catalitzador
per via electroquimica o per la contribucié de la radiacié solar. Tanmateix, I'evolucio
temporal d’aquestes especies en preséncia d’a-MPG no s’ha pogut efectuar com a
conseqiiencia de l'elevat grau d’interferéncies en la mesura colorimetrica, degudes a la
complexitat de la matriu de la mostra, que ha donat lloc a que la lectura d’absorbancia no

fos estable al llarg del temps, o bé que s’obtinguessin valors incongruents.
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Conseqiientment, com s’ha especificat a 'apartat 3.2.4, s’ha dut a terme I’evoluci6 temporal
del Fe(Il) i Fe(Ill) en dissolucions amb una concentracié inicial de 10 mg I''de Fe?*, en
abséncia de I'espécie contaminant a-MPG, i sotmeses als processos de Fenton i SFF (sota
una concentracid inicial de 72,5 mM de peroxid d’hidrogen) i als processos d’EF i SFEF

(amb una densitat de corrent aplicada de 100 mA cm 2).

Els resultats obtinguts es mostren a la Figura 4.15.
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Figura 4.15. Evolucié temporal de la concentracié de ferro per al tractament de 250 ml d’'una
dissolucié de 10 mg I'1 de Fe?+, a pH ~ 2,9, 25°C, i sota les seglients condicions: per als processos
quimics (F i SFF), 72,5 mM de concentracid inicial de Hz02; i per als electroquimics (EF i SFEF), 50
mM de NazS04 i 100 mA cm 2. Fenton: (o) Fe (1), (®) Fe(lll); SFF: (0) Fe (11), (m) Fe (III); EF: (V)
Fe (11), (V) Fe(lll); SFEF: (0) Fe (11), (¢ ) Fe(llI).

En tots els processos s’observen les segiients caracteristiques comunes:
i) Rapida evoluci6 del Fe(ll) a Fe(Ill) en els primers minuts de reacci6 com a
conseqiiencia de I'elevada velocitat de la reaccié de Fenton (1.6).
ii) Estabilitzacid del parell redox al voltant d’'un determinat valor de concentracid, fixat

en una major acumulaci6 de Fe(IIl) i en una lenta regeneracié de Fe(II).

Per al procés de Fenton, el Fe(Ill) s’estabilitza al voltant de 8 mg 1!, mentre que el Fe(II)
als 2 mg 1!, sent aproximadament complet el balan¢ de massa durant els 180 minuts de
tractament. Per a la resta de processos, el consum de Fe(II) al llarg del tractament és més
accentuat, arribant a valors de concentracio inferiors a la unitat com a conseqiiéncia, en
primer lloc, de la major regeneracié d’aquesta espécie (per I'efecte de la radiacié solar i/o

per la reduccio del Fe(III) al catode) i seguidament, pel seu major consum.
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En el procés de SFF, el Fe(Il) s’estabilitza per valors inferiors a la unitat, mentre que el
Fe(III) per aproximadament 5 mg 1'1. En aquest cas, el balan¢ de massa no és complet. Una
possible explicacid seria la presencia de ferril o perferril al medi, generat en les reaccions
de foto-Fenton-like (1.28-1.31), i en els que el ferro esta formalment en estat d’oxidaci6 IV

oV, respectivament.

En el procés de SFEF, la concentracié de Fe(Il) s’estabilitza al voltant de 0,4 mg 1'%, valor
inferior al de SFF, mentre que la de Fe(IlI) augmenta al llarg del temps d’electrdlisi fins als
9 mg I'L. La menor quantitat d’i6 ferrds en el medi respecte a la del procés de SFF podria
atribuir-se al major poder oxidant del procés electroquimic respecte al quimic, on aquesta
especie és oxidada a Fe(IlI) a la superficie anoddica, i també pot ésser oxidada per especies
amb un menor poder oxidant que el radical hidroxil, com el peroxodisulfat, el qual és
produit a 'anode de BDD, seguint les reaccions 1.39 1 4.7 (Sirés et al. 2007a):
2HSO4 (ads) O3 S208% (ads) + 2 H(ads) + 2 € (1.39)

S$208% (aq) + 2 Fe2t(ag) 00 2 S04% (aq) + 2 Fe3*(ag) (4.7)

En el procés d’EF, el balan¢ de massa és practicament complet durant les 5 primeres hores
de reacci6, moment a partir del qual decreix significativament la quantitat de Fe(III)
dissolt, mentre que la quantitat de Fe(II) roman practicament igual i inferior a la unitat.
Aquest fet és degut a que, per a temps d’electrolisi elevats, es diposita sobre la tela de tefld
del catode una fina pel-licula de Fe(OH)s com a conseqiiéncia de la preséncia del OH™ a les
proximitats del catode, el qual es genera durant la formaci6 de perdxid d’hidrogen
(reaccions 1.42-1.47). Treballar a temps d’electrolisi elevats comporta la pérdua d'una de
les formes quimiques del catalitzador, fet que implicaria una reduccié en I'eficiéncia del
procés homogeni. Aquesta disminucié de l'eficiencia és també extensible al procés

heterogeni ja que la formacié de Fe(OH)s passiva el catode.

El comportament d’aquest parell redox probablement seria lleugerament diferent en
preséncia de matéria organica. Tanmateix, els resultats presentats permeten comprendre

el funcionament dels diferents processos respecte a la regeneraci6 del catalitzador.
4.1.8. CONCLUSIONS GENERALS

Les conclusions principals a les que s’arriben a partir dels resultats presentats fins al

moment son les segiients:

- Las de radiaci6 solar en els AOP/AEOPs estudiats en aquesta tesi, i que es basen en la
reaccio de Fenton, comporta un augment de l'eficiencia en el tractament depuratiu

d’una aigua residual de baixa biodegradabilitat.
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Sota les condicions experimentals utilitzades, amb el procés de SFEF a 100 i 150 mA
cm 2 s’assoleix l'eliminacié practicament total de la materia organica de l'aigua
contaminada (TOC residual del voltant de 8 mg11).

El procés electroquimic que combina una elevada mineralitzacié i un alt aprofitament
de la carrega subministrada, juntament amb un baix contingut residual de peroxid
d’hidrogen, és el de SFEF utilitzant una densitat de corrent de 33,3 mA cm 2, per a les 4
i5 hores de tractament.

El procés quimic que combina una eficiencia de mineralitzaci6 elevada i un consum
moderat de peroxid d’hidrogen és el procés de SFF amb una concentracié inicial
d’aquest reactiu de 72,5 mM.

La velocitat de degradacié del contaminant objecte d’estudi, a-MPG, és superior per als
processos quimics respecte als electroquimics, especialment quan s’utilitza el procés de
SFF, on s6n necessaris 15 minuts de tractament per eliminar-lo de I'aigua residual. La
velocitat de degradacié d’aquest contaminant s’ajusta a un ordre de reacci6é n=0.

La via reactiva postulada per a la degradaci6 de 'a-MPG inclou: la hidroxilacié de I'anell
aromatic; la desaminaci6/descarboxilacié del grup funcional 2-aminopropidnic de I'a-
MPG; i/o la perdua directa d’aquest grup funcional.

Els acids carboxilics alifatics majoritaris s6n I'oxalic i 'oxamic. La seva degradaci6 és
veu accelerada sota la preséncia de radiaci6 solar.

La principal espécie inorganica nitrogenada és I'amoni, el qual es forma durant les

primeres etapes de tractament.
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4.2. FOTOCATALISI HETEROGENIA

A l'apartat 4.1 s’ha avaluat el procés de foto-Fenton homogeni per al tractament d’aiglies
residuals de baixa biodegradabilitat. A continuacié, s’estudiara el procés de foto-Fenton

heterogeni combinat amb el de fotocatalisi heterogénia utilitzant dioxid de titani.

Els fotocatalitzadors de dioxid de titani i d’0xid/hidroxid de ferro suportats en un mateix
film poliméric han estat preparats seguint el procediment A o B, descrits a bastament a
I'apartat 3.5. La seva activitat ha estat avaluada pel tractament de 110 ml d'una aigua
residual contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona (HQ) sota la influencia de radiacio
solar simulada, amb una concentracié inicial de peroxid d’hidrogen de 2,3 mM, a
temperatura ambient, i sense control de pH (condicions experimentals descrites a I'apartat
3.5.4).

A priori, s’esperaria que el tractament estigués governat principalment per la quimica
heterogénia deguda, d'una banda, al procés de fotocatalisi heterogenia dels dos
semiconductors suportats, el TiO2 i I'd0xid/hidroxid de ferro, representats com a SC
(reaccions 4.8, 1.53-1.56) i, per l'altra, al procés de foto-Fenton heterogeni (reaccions
4.9-4.12) (Mazille et al. 2009):

SCes 0 Mo, SCe (e +h?) (4.8)
H,05009 + €5 O <OH 4, + OH (1.53)
HyOus *+ hp O3 «OH gy +H gy (1.54)
RHgy + hi O3 "Ry +Hig (1.55)
"Ryt H + e, OO RHy,, (1.56)
=Fell)(H202) 00O~ =Fellls) + "OHaq) + OH (aq) (4.9)
=Felllx)(H202) 0O~ =Fell) + HOZ (aq) + H*(aq) (4.10)
=Fellly(OH) 0 Mo, =Fells) + OHpg) (4.11)
= Felllly(Ln) O M3 =Fe!(Ln1)+ Lox * (4.12)

Tanmateix, 'analisi detallada dels resultats experimentals obtinguts mostra que el procés

de foto-Fenton homogeni té un pes significatiu en el procés global de depuracid.
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La influencia del nombre de reutilitzacions dels fotocatalitzadors suportats, el tipus de
material polimeric utilitzat com a suport, i la influéncia de determinats parametres
analitics, com el pH, han estat estudiats per al tractament depuratiu comentat
anteriorment. Per complementar I'estudi s’ha seguit I'evolucié temporal del ferro dissolt,
que és lixiviat pels fotocatalitzadors. Aquest dltim és un parametre significatiu a I'hora

d’avaluar la contribucié homogénia en el procés global.
Els resultats obtinguts es mostren a continuacié.

La Taula 4.6 recull els valors de pH inicial i final per al tractament de I'aigua residual amb
els diversos fotocatalitzadors suportats, tenint en compte que sén la mitjana de les tres

ultimes reutilitzacions del fotocatalitzador.

Taula 4.6. Valors de pH inicial i final per als diversos tractaments.

Tipus de fotocatalitzador pH inicial pH final
PVDF TiO: 3,6
PVDF A 3,8
PVDF A: 3,7
PVDF A3 3,7
PVDF A4 58 39
PVDF B 4,7
PVDF B2 4,3
PE B1 4,5
PET B1 4,8

4.2.1. INFLUENCIA DEL GRAU D'UTILITZACIO DELS FOTOCATALITZADORS
SUPORTATS I DE LA TEMPERATURA D’ASSECAMENT APLICADA EN LA PREPARACIO
D’AQUESTS EN EL TRACTAMENT DEPURATIU

L’eficiencia de mineralitzaci6, la degradacié de la hidroquinona al llarg del tractament i
I'evolucidé temporal de ferro dissolt han estat avaluats per a les successives reutilitzacions
dels diversos fotocatalitzadors preparats. En aquest apartat es mostren, a tall d’exemple,
els cinc primers experiments consecutius (runs) per als polimers de PVDF sintetitzats
seguint el procediment B: PVDF B: (assecat a temperatura ambient) i PVDF B2 (assecat a

temperatures properes al punt de fusié del material polimeric, 170°C).

L’evoluci6 temporal normalitzada de la matéria organica i de la hidroquinona per als cinc

primers experiments es mostra a les Figures 4.16 i 4.17, respectivament.
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Figura 4.16. Evolucié temporal normalitzada del TOC per al tractament de 110 ml d’una aigua
contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM de peroxid d’hidrogen, a
temperatura ambient, sense control de pH, i mitjancant els processos de foto-Fenton i fotocatalisi
heterogénia amb irradiacio solar artificial utilitzant el fotocatalitzador poliméric PVDF B1 o PVDF
Bz: (A) runy; (0) runz; (T0) runs; (W) rung (@) runs.

Per al fotocatalitzador PVDF B, les corbes d’evolucié temporal del TOC per a les cinc
primeres utilitzacions presenten un comportament relativament semblant, malgrat que,
durant la primera hora de tractament, la primera i segona utilitzacié presenten alguna
peculiaritat: en el primer experiment, I'eliminaci6 de la materia organica és més lenta,
arribant a una mineralitzaci6 del 9% als 60 minuts; mentre que pel segon cas, i pel mateix
temps de tractament, I'eficiéencia de mineralitzacié és major que per als experiments
segiients, assolint un percentatge del 35%.

Tanmateix, per a tots els casos, I'eliminacié de la materia organica s’estabilitza després de

dues hores de tractament. Els percentatges assolits a les 4 hores sén del voltant del 80%.

Per al fotocatalitzador PVDF By, I'estabilitzacié de les corbes de TOC relatiu s’assoleix
després de les 3 hores de tractament, presentant una eficiéncia de mineralitzaci6 menor a

la del PVDF Bs. Tot i aixi, I'eficacia d’ambdés fotocatalitzadors és semblant per a les 4 hores
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de tractament, assolint una eliminacié de la matéria organica del 80% aproximadament. En
aquest cas, el comportament més diferenciat és pel quart i cinqué run, presentant aquest
ultim una major eficiéncia de mineralitzacio.

Per al fotocatalitzador que ha estat assecat a 170°C (PVDF B), el temps de resposta al
tractament és major que utilitzant el de PVDF B1: durant la primera hora de reaccid, i per a
la majoria de reutilitzacions, el TOC no decau sin6 que es manté igual o lleugerament
superior a l'inicial. Aquests resultats es poden relacionar amb la quantitat de ferro dissolt

en els primers estadis de tractament, com s’argumentara posteriorment.
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Figura 4.17. Evolucié temporal normalitzada de la concentracié d’hidroquinona per al
tractament de 110 ml d’una aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3
mM de peroxid d’hidrogen, a temperatura ambient, sense control de pH, i mitjangant els processos
de foto-Fenton i fotocatalisi heterogénia amb irradiacié solar artificial utilitzant el
fotocatalitzador polimeric PVDF B1 o PVDF Bz: (A) runy; () runz; (0) runs; ( W) rung; (®) runs.

Els dos primers experiments d’'ambdos fotocatalitzadors mostren comportaments cinetics
per a la degradaci6 de la hidroquinona diferenciats de la resta. Per al PVDF By, el primer

experiment és el que presenta una menor eficiencia, sent necessaris 90 minuts per
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degradar la practica totalitat del contaminant model; pel segon experiment, el percentatge
de degradacié és superior al 95% en 45 minuts. El comportament cinétic de la
hidroquinona és contrari quan s’utilitza el fotocatalitzador PVDF B:: per al primer
experiment, I'eliminacié total d’aquesta substancia del medi de reaccié és efectiva en un
temps de tractament menor als 30 minuts; mentre que per al segon, la cinetica és menor,
sent necessaris 90 minuts per a llur degradacié.

Per a la resta de reutilitzacions, la degradacié del contaminant model es fa efectiva en 60
minuts pel PVDF Bi, mentre que soén necessaris temps de tractament lleugerament

superiors, entre 60 i 90 minuts, i unes cinetiques més dispars, pel cas del PVDF B..

L’explicacio de les anteriors diferéncies podria relacionar-se amb la quantitat de ferro total

dissolt. El seu seguiment temporal es mostra a la Figura 4.18.

0w I L 1 L 1 l L !
0 60 120 180 240

t / min
Figura 4.18. Evolucié temporal de la concentracid de ferro total dissolt per al tractament de 110
ml d’'una aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM de peroxid
d’hidrogen, a temperatura ambient, sense control de pH, i mitjangant els processos de foto-Fenton i
fotocatalisi heterogénia amb irradiacié solar artificial utilitzant el fotocatalitzador polimeric
PVDF Bi1 o PVDF Bz: (A) runi; (0) runz; (0) runs; ( W) run4; (®) runs.
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El primer que cal destacar és que la presencia de ferro dissolt és significativa per ambdds
fotocatalitzadors. Aquest fet dona lloc a que, juntament amb l'activitat fotocatalitica del
dioxid de titani i '0xid/hidroxid de ferro, i amb el procés de foto-Fenton heterogeni, es
produeixi el procés de foto-Fenton homogeni. Conseqiientment, cal tenir present la

contribucié d’aquest ultim al tractament depuratiu.

Durant els primers 30 minuts de tractament, les quantitats de ferro total dissolt menors es
detecten per a la primera i tercera reutilitzacié del PVDF B1 assolint 0,09 mg11i 0,16 mg
', respectivament. Per a la resta d’experiments, i per ambdés fotocatalitzadors, el valor de
ferro dissolt per aquest temps de reaccid es situa al voltant de 0,25 mg1'%. En general, una
major velocitat de degradaci6 de la hidroquinona va associada a una major quantitat de
ferro dissolt, a excepcid de la segona reutilitzacié del PVDF Bo.

Als 60 minuts de tractament, la quantitat de ferro dissolt és superior per al procés dut a
terme amb el PVDF B (0,9 mg I'! aproximadament, amb excepci6 del primer experiment)
que amb el de PVDF B2 (0,5 mg 1! aproximadament, amb excepcié del cinque experiment).
La quantitat de ferro lixiviat d’ambdés fotocatalitzadors suportats incrementa
especialment durant la segona hora de tractament. Els maxims assolits amb la utilitzaci6
del PVDF B1 es situen en un rang més ampli (0,6-1,35 mg I'!) que amb els del PVDF B:
(0,9-1,1 mg I'!). A partir de la segona hora de reacci6, la quantitat de ferro total dissolt

decau per a la majoria de casos, a excepci6 de les dues ultimes reutilitzacions del PVDF Ba.

La menor eficiencia de mineralitzacié i de velocitat de degradaci6 del contaminant model
quan s'utilitza el fotocatalitzador PVDF B: respecte al PVDF Bi, especialment durant la
primera hora de tractament, podria associar-se amb la menor quantitat de ferro dissolt en
aquest estadi i, per tant, a la menor contribuci6 del procés de foto-Fenton homogeni al
procés global. A priori, aquest resultat portaria a suposar una contribuci6 significativa del

procés homogeni en 'augment de l'eficiéncia del tractament depuratiu.

La variacié temporal de ferro dissolt podria atribuir-se a varis fets experimentals:

a) El pH del medi no es manté constant al llarg del tractament. S’observa un augment de
I'acidesa del medi durant els primers 60 minuts de reaccid, passant d'un pH inicial de
5,8 a un pH al voltant de 3 per a tots els casos. La reduccié del pH afavoreix la
dissoluci6 de les espécies de ferro més superficials, a través de la formacio

d’aquacomplexos de ferro.

b) La fotolisi dels oxids/hidroxids de Fe(Ill) per absorcié de radiacié pot iniciar reaccions
redox que donen lloc a la generaci6 de Fe(1I), el qual es difon rapidament a la dissolucid
seguint la reaccié 4.13, sent els oOxids amorfs més reactius que els cristal-lins
(Cunningham et al. 1988):
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>Fe”l - OH_(s) 0 B’ - >Fe”l* - OH_(s) 0 0O- Fe2+(aq) + .OH(aq) (4.13)

Per al cas de la goetita (0xid/hidroxid de ferro(Ill), a-FeOOH) es proposa l'oxidaci6 de
la hidroquinona (QH:z) a p-benzoquinona (Q), donant lloc a la dissolucié del
semiconductor per formaci6 de Fe(II), seguint la reacci6 4.14:

2 0-FeOOH() + QH2 (ads)y O 0O~ 2 Fe?*ag) + Qqaq) + 4 OH (ag (4.14)
En presencia d’hidroquinona, la velocitat maxima de dissoluci6é de la goetita es situa
entre un pH de 3,5-4,5; quan aquest és superior a 6, la dissolucié és practicament
inexistent (Cornell i Schwertmann 1996). Altres articles també descriuen la dissolucio6

d’alguns oxids/hidroxids de Fe(Ill) per part d’aquest contaminant (Kung i McBride
1988).

c) La reduccio relativa de la quantitat de ferro total dissolt durant els estadis finals del
tractament, podria atribuir-se, per a la majoria de casos, al lleuger augment del pH
durant les dues darreres hores de tractament, situant-se a un valor de 4,7 i 4,3 per als

fotocatalitzadors PVDF B: i Bz, respectivament.

El desti del ferro reprecipitat en els ultims estadis pot ésser diversa: una petita
quantitat roman en suspensid; una altra part, és readsorbida a la superficie polimerica;
i la resta, s’adsorbeix al reactor de Pyrex i a les gomes de recirculaci6. Aquest ultim
aspecte suposa un inconvenient operacional, ja que, en el nostre cas, implicava la neteja
diaria del fotoreactor amb acid clorhidric per facilitar la desorci6 del ferro, el canvi
periodic de les gomes de recirculacié, i la pérdua progressiva del fotocatalitzador

d’oxid /hidroxid de ferro suportat amb I'is continuat d’aquest.
Finalment, es podria concloure el segiient:

a) El fet d’assecar els fotocatalitzadors a temperatures properes al punt de fusié del suport
poliméric, 170°C, no aporta cap avantatge significativa en el procés global: I'eficiéncia
del tractament depuratiu utilitzant aquest fotocatalitzador és menor respecte al de
PVDF Bi; el maxim de ferro alliberat al llarg de tractament correspon a quantitats
relativament elevades. Es per aquest motiu que es va optar per no dur a terme

I'assecament termic dels fotocatalitzadors suportats en PE i PET.

b) Per a les cinc primeres reutilitzacions dels fotocatalitzadors, I'eficiencia del tractament
depuratiu no es veu practicament alterada. Tanmateix, la perdua progressiva del
fotocatalitzador d’oxid/hidroxid de ferro a través de la dissoluci6 del ferro, provocaria
la pérdua d’estabilitat d’aquests fotocatalitzadors i la progressiva reduccié d’efectivitat

del tractament depuratiu a llarg termini.
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4.2.2. INFLUENCIA DEL PROCEDIMENT DE PREPARACIO DELS FOTOCATALITZADORS
SUPORTATS EN PVDF EN EL TRACTAMENT DEPURATIU

En aquest apartat s’avalua la influencia del procediment de preparacié dels diversos
fotocatalitzadors en el tractament dels 110 ml d’aigua residual contaminada amb 0,18mM

d’hidroquinona seguint les condicions experimentals descrites anteriorment.

S’ha dut a terme l'evolucié temporal del TOC (Figura 4.19), de la hidroquinona (Figura
4.20) i del ferro total dissolt (Figura 4.21) per als tractaments depuratius utilitzant els
fotocatalitzadors suportats en PVDF, preparats seguint dos procediments diferents: el
procediment A (PVDF A1, Az, A3 i A4), en que I'etapa de funcionalitzacié del suport, per part
del TiO, i la d’hidrolisi del FeCls tenen lloc simultaniament durant el procés d’irradiacio
solar; i el procediment B (PVDF Bi i B2), en el que aquestes etapes tenen lloc
successivament: primerament, la funcionalitzaci6 amb TiO2 i irradiaci6 solar, i
posteriorment, la hidrolisi del FeCls a 75°C durant 1 hora (Figures 3.3 i 3.4).

Els resultats graficats sén la mitjana de la tercera, quarta i cinquena reutilitzacié dels
diversos fotocatalitzadors. També s’inclouen els resultats dels experiments preliminars
(blancs) duts a terme en absencia dels fotocatalitzadors suportats (amb i sense addicié de
peroxid d’hidrogen); i utilitzant el fotocatalitzador PVDF TiO:2 en el que s’hi troba suportat

el dioxid de titani en abséncia del fotocatalitzador d’oxid/hidroxid de ferro.
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Figura 4.19. Evolucié temporal normalitzada del TOC per al tractament de 110 ml d’una aigua
contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM de peroxid d’hidrogen, a
temperatura ambient, sense control de pH, i mitjancant els processos de foto-Fenton i fotocatalisi
heterogénia amb irradiacié solar artificial en les segiients condicions: (®) blanc sense peroxid
d’hidrogen; (m) blanc amb peroxid d’hidrogen; (4) PVDF TiOz; (4A) PVDF Az; (0) PVDF Az (O)
PVDF As; (&) PVDF A4; (X) PVDF Bi; (V) PVDF B.
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Figura 4.20. Evolucié temporal normalitzada de la concentracié d’hidroquinona per al
tractament de 110 ml d’una aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3
mM de peroxid d’hidrogen, a temperatura ambient, sense control de pH, i mitjangant els processos
de foto-Fenton i fotocatalisi heterogénia amb irradiacié solar artificial en les segtients condicions:
(®) blanc sense peroxid d’hidrogen; (m) blanc amb peroxid d’hidrogen; (4) PVDF TiOz; (£A) PVDF
Az; (0) PVDF Az; () PVDF As; (<) PVDF A4; (X) PVDF Bi; (V) PVDF Ba.
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Figura 4.21. Evolucié temporal de la concentracié de ferro total dissolt per al tractament de 110
ml d’'una aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM de peroxid
d’hidrogen, a temperatura ambient, sense control de pH, i mitjangant els processos de foto-Fenton i
fotocatalisi heterogénia amb irradiacié solar artificial en les segiients condicions: (A) PVDF Az,
(0) PVDF Az () PVDF As; (&) PVDF A« (X) PVDF Bi; (V) PVDF Ba.

L’eficiencia obtinguda per al procés depuratiu que utilitza els fotocatalitzadors preparats
seguint el procediment B és significativament superior a la del procés que utilitza els
preparats amb el procediment A. Aquest fet és atribuible a dues causes: la major quantitat

de ferro dissolt quan es duu a terme el tractament mitjancant els fotocatalitzadors del
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procediment B, que contribueix a la reacci6 homogénia; i la major quantitat de
fotocatalitzadors adsorbida que s’aconsegueix amb Il'anterior procediment.
Conseqiientment, els resultats indiquen que duent a terme I’etapa de funcionalitzacié (per
part del TiO: i la radiacié solar) separadament de la d’hidrolisi del FeCls, el grau de
funcionalitzaci6 i d’adsorcid es veuen augmentats. L’analisi de les reaccions principals que
tenen lloc en ambdoés procediments durant I'etapa de funcionalitzacié permet arribar a una

possible explicacié.

Etapa de funcionalitzacié en el procediment A:

TiOz 0 ™3, TiOz (e +h*) (4.8)
HZO(ads) + h; DD’" .OH(ads) + Hz.ads) (154)
Fe” o + hi O0- Fely (4.15)
Fe* 4 + e, OO Felny (4.16)
[Fel'(H20)]3*@aqy O™~ Fe?*(aq) + "OHq) + H*ag) (1.26)
[Fel'OH]?*@g) O™ Fe?*@g + "OHpg (1.27)
*OH(ads) + =(CH2-CF2)—(s) 0 O~ —('CH-CF2)—(s) + H20(ads) (4.17)
*OH(ads) + =(CH2-CF2)—(s) 0 O~ — (CH2-CF2)"*—(s) + OH (aas) (4.18)
FeZ+(aq) + .OH[aq) oo Fe3+(aq) + OH_(aq) k= 2,5 - 5,1 -108 M 1st (17)

*OHaq)+Cl (ag) nopopng- HOCI (aq) D]Pzgl%i@MDIEIQ CI’ aq+H20(y DI(D=51%DMQSQﬁ Cl2"ag) (1.21)

‘OH(ag) + 'OHag) OO~ H202(aq) (1.4)

Etapa de funcionalitzacié en el procediment B:

TiOz9 O ™3, TiOz (e +h*) (4.8)
HZO(ads) + h; D D’" .OH(ads) + Hz.ads) (154)
*OH(ads) + =(CH2-CF2)—() 0 O~ —("CH-CF2)—(s) + H20(ads) (4.17)
*OH(ads) + =(CH2-CF2)—(s) 0 O~ — (CH2-CF2)"*—(s) + OH (aas) (4.18)
‘OH(aq) + 'OH@aq) O O~ H202(aq) (1.4)
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En l'etapa de funcionalitzacié del procediment A, les especies de ferro presenten dos
papers clarament oposats: augmentar la quantitat de radical hidroxil del medi a través de
la fotolisi dels seus aquacomplexos (reaccions 1.26 i 1.27); i reduir-ne la quantitat a través
de la seva reaccié directa amb aquests (1.7) i, indirectament, a partir de la reacci6 del
Fe(II) i Fe(IlI) amb els forats (4.15) i amb els electrons (4.16) produits a la superficie del
TiO2, respectivament. Addicionalment, el clorur present al medi de reaccio, provinent de la
sal de ferro(III) utilitzada, és el principal scavenger del radical hidroxil, amb una velocitat
de reaccié amb aquest tres ordres de magnitud superior a la del Fe(II). Conseqiientment, la
quantitat de radical hidroxil que atacaria el polimer (4.17 i 4.18) i que donaria lloc a la seva
funcionalitzaci6 és significativament menor en el procediment A que en el B (on el FeCls no
esta present durant l'etapa de funcionalitzacid), afectant a les propietats adherents del
suport. Per tant, la preséncia de ferro dissolt en la fotocatalisi heterogénia, juntament amb
la preséncia del seu contrai6, el clorur, disminueix I'efectivitat del procés. Aquest fet ha
estat observat en altres treballs (Zhao et al. 2009).

Per al procediment A, el percentatge d’eliminacié de materia organica obtingut després de
4 hores de tractament és del 7, 9 i 25 % pels fotocatalitzadors PVDF Az, A3z i Aa.
Contrariament, pel PVDF A3, la quantitat de materia organica dissolta augmenta al llarg del
temps, fet que indicaria I'oxidacié parcial del suport polimeric. El fotocatalitzador PVDF A
ha estat preparat a partir de la deposicié de dioxid de titani i oxid/hidroxid de ferro
després de 4 hores d’irradiaci6 solar de la suspensi6/dissolucié de TiOz/FeCls. L’anterior
resultat, juntament amb la quantitat de ferro dissolt quan s’utilitza aquest fotocatalitzador
(inferior a 0,1 mg 1I'!), mostrarien que amb el procediment proposat per la preparacié del
PVDF A: no s’obtenen fotocatalitzadors suficientment estables. Aquest fet evidencia que la
hidrolisi del FeCls a dxid/hidroxid de ferro i la seva adsorci6 en el suport polimeéric és
dificil en condicions suaus, i que, per tant, és necessari el post tractament termic per a

facilitar aquests processos.

També és destacable que la velocitat de degradaci6é de la hidroquinona utilitzant aquest
fotocatalitzador polimeric és menor que amb el PVDF TiO2. Les causes podrien ésser
diverses: en el tractament utilitzant PVDF A, I'oxidacié parcial del suport polimeric té lloc
en major grau que quan s’utilitza el PVDF TiO: (Figura 4.19), sent major la quantitat de
mateéria organica dissolta que competeix amb la hidroquinona per llur oxidaci6, podent
disminuir la velocitat de degradacié d’aquest ultim compost; i, paral-lelament, la quantitat
de TiO2 dipositat a la superficie del PVDF A; és, probablement, menor que en el de PVDF
TiOz degut a la preséncia d’'un major nombre d’scavengers del radical hidroxil en I'etapa de

funcionalitzaci6 del PVDF Ay, tal com s’ha justificat anteriorment.
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Per a la resta de fotocatalitzadors preparats seguint el procediment A, la hidroquinona és
practicament degradada abans de les 4 hores de tractament, presentant una major
velocitat de degradacié que amb el PVDF TiO: a partir dels 90 minuts de tractament.
Aquest increment es podria relacionar amb I'augment progressiu del ferro dissolt: 0,3, 0,3 i
0,4 mg 1 ales 4 hores de tractament per al PVDF Az, Az i A4, respectivament, i per tant, a la

progressiva contribucié homogénia del procés de foto-Fenton.

Les corbes d’evolucié temporal de la hidroquinona i del TOC per al tractament amb els
fotocatalitzadors PVDF Az i As no presenten diferencies substancials. Aquest resultat
indicaria que, en la preparacié dels fotocatalitzadors, el tractament térmic durant 30
minuts de la suspensié/dissolucié de TiO: i 0xid/hidroxid de ferro a 75°C, en presencia del
suport poliméric, i de la qual s’obté el PVDF Az, comporta resultats experimentals

practicament iguals a si s’Taugmenta el temps a 60 minuts, de la qual s’obté el PVDF As.

Tanmateix, en el procediment A, I'assecament del fotocatalitzador a 170°C (PVDF A4)
comporta una millora significativa en l'eficiencia de mineralitzacié respecte a l'assecat a
temperatura ambient (PVDF As). La causa podria ésser 'augment de I'adheréncia de les

particules de fotocatalitzador en la superficie polimerica degut a I'efecte de la temperatura.

Un ultim aspecte destacable és el fet que els experiments previs (blancs) duts a terme en
abséncia dels fotocatalitzadors suportats mostren que la hidroquinona es degrada en
preséncia de radiaci6 solar i peroxid d’hidrogen, mentre que en abséncia d’aquest, la seva

concentracié roman constant. La segiient proposta de via degradativa podria justificar-ho:

a) Oxidacié de la hidroquinona (QH2) a p-benzoquinona (Q) per part del peroxid
d’hidrogen seguint la reaccié 4.19. Tenint en compte un E°%wue (Q/QHz) = 0,699 V
(Kung i McBride 1988) i un E%wue (H202/H20) = 1,776 V, la reaccié 4.19 estaria
termodinamicament afavorida (E%ue = 1,077 V).

OH Q

== . " “-_'“_'... 3= o | N + 2 II_.['IIII [reaccio 4,19)

B L) S w
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b) Posteriorment, pot tenir lloc la fotolisi de la p-benzoquinona, la qual presenta tres
maxims d’absorbancia a la regi6 del UV /visible: a 248 nm (Log € = 4,32), a 298 nm
(Log € =2,48) i a 426 nm (Log € = 1,33) (Chen i Pignatelo 1997). La fotolisi de la p-
benzoquinona en medi aqués condueix al radical semiquinona i al radical hidroxil
(reaccié 4.20) (Chen i Pignatelo 1997), els quals poden continuar l'oxidacié de la

hidroquinona i dels seus intermedis.
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Tanmateix el lleuger augment de la concentracié de matéria organica al llarg dels
experiments previs (blancs), sense la preséncia de fotocatalitzadors, no té un fonament
clar. Podria ésser degut a la degradaci6 parcial dels tubs de recirculacio, els quals sén de
silicona, i/o del suport intern de PVC a sobre del qual s’hi col-loca el film poliméric amb els
fotocatalizadors. Aquesta oxidacié és superior en preséncia de peroxid d’hidrogen, ja que

és una espécie oxidant que condueix a la generacid d’altres especies oxidants.

Malauradament, aquest fet indica que el disseny del sistema operacional hauria d’haver

estat diferent per evitar o minimitzar aquestes variables incontrolades.

4.2.3. INFLUENCIA DEL TIPUS DE SUPORT POLIMERIC DELS FOTOCATALITZADORS
EN EL TRACTAMENT DEPURATIU

La influencia del tipus de material poliméric en el que estan suportats els
fotocatalitzadors ha estat avaluat per a tres materials: PVDF, PE i PET. Els fotocatalitzadors
suportats en aquests films han estat preparats seguint el procediment B, detallat a 'apartat
3.5.2. Tots ells han estat assecats a temperatura ambient (PVDF By, PE B:1 i PET Bu).

Es presenta I'evolucié temporal del TOC (Figura 4.22), de la hidroquinona (Figura 4.23) i
del ferro total dissolt (Figura 4.24) quan s’utilitzen aquests tipus de fotocatalitzadors en el
tractament depuratiu. Les condicions operacionals son les mateixes que les descrites als
paragrafs anteriors i a 'apartat 3.5.4. Els resultats graficats sén la mitjana de la tercera,

quarta i cinquena utilitzacié de cada un dels diversos fotocatalitzadors.

Addicionalment, es mostren els resultats obtinguts per al tractament de l'aigua
contaminada amb el procés de foto-Fenton exclusivament homogeni, addicionant una
determinada quantitat de Fe(IlI) a linici del tractament. Les quantitats de Fe(III)
addicionades inicialment sén de 0,51 1 mg 1'%, i han estat escollides en base al fet que la
quantitat de ferro en dissoluci6 per a tots els fotocatalitzadors suportats és del voltant de
0,4 mgI'! als 30 minuts, de 0,7-0,9 mg I'! als 60 minuts, i de 0,7-1,0 mg 1! als 120 minuts
(Figura 4.24).
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Amb aquests experiments es pretén estimar la contribucié del procés de foto-Fenton
homogeni quan té lloc el tractament utilitzant els fotocatalitzadors suportats, on hauria de
predominar una quimica basicament heterogénia (foto-Fenton heterogeni i fotocatalisi

heterogenia), tot seguint les reaccions 4.8-4.12 i 1.53-1.56.
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0 60 120 180 240
t / min

Figura 4.22. Evolucié temporal normalitzada del TOC per al tractament de 110 ml d’una aigua
contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM de peroxid d’hidrogen, a
temperatura ambient, sense control de pH, i amb irradiacié solar artificial en les segiients
condicions: (®) blanc sense peroxid d’hidrogen; (m) blanc amb peroxid d’hidrogen; (V)
concentracio inicial de 0,5 mg I'1 de Fe3+; (A ) concentracié inicial de 1,0 mg I'! de Fe3+*; (A) PVDF
B1; (0) PE By; () PET Bs.
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Figura 4.23. Evolucié temporal normalitzada de la concentracié d’hidroquinona per al
tractament de 110 ml d’una aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3
mM de peroxid d’hidrogen, a temperatura ambient, sense control de pH, i amb irradiacié solar
artificial en les segiients condicions: (®) blanc sense peroxid d’hidrogen; (m) blanc amb peroxid
d’hidrogen;(2) PVDF By; (©) PE By; (0) PET B
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Figura 4.24. Evolucié temporal de la concentracié de ferro dissolt per al tractament de 110 ml
d’una aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM de peroxid
d’hidrogen, a temperatura ambient, sense control de pH, i amb irradiacié solar artificial en les
segtients condicions: (V) concentracié inicial de 0,5 mg I'? de Fe3+*; (A) concentracié inicial de 1,0
mg It de Fe3*; (A) PVDF Bi; (o) PE B:1; (0) PET Ba.

Els resultats obtinguts indiquen que el tipus de material utilitzat de suport no té un efecte

significatiu en el tractament depuratiu.

El percentatge d’eliminaci6 de la matéria organica obtinguda després de 4 hores de
tractament és del 84, 83 i 79% pels fotocatalitzadors suportats en PVDF, PET i PE,
respectivament. L’estabilitzaci6 de la corba d’evolucié temporal del TOC té lloc a les 2

hores de tractament per als tres casos.

La degradaci6 practicament total de la hidroquinona té lloc als 60, 75 i 75 minuts pels

fotocatalitzadors suportats en PVDF, PET i PE, respectivament.

La quantitat de ferro alliberada a la dissoluci6 per part dels fotocatalitzadors segueix una
tendencia semblant per als tres casos, sent el fotocatalitzador PE B: del que se’n lixivia una
menor quantitat i per al PET Bi1 del que se n’allibera una major quantitat, especialment al
llarg de I'tltima hora de tractament. Les quantitats maximes de ferro dissolt s6n de 0,7, 0,9
i 1,1 mgl ! per al tractament en que s’utilitzen els fotocatalitzadors suportats en PE, PVDF i

PET, respectivament.

La quantitat de ferro lixiviada podria associar-se amb el tipus de material poliméric, el
tipus d’adsorcio6 entre els fotocatalitzadors i el suport, i, per extensi6, amb la quantitat de
particules adsorbides. El fet que la quantitat de ferro total dissolt sigui relativament
semblant per als tres suports podria relacionar-se amb dos fets: a) funcionalitzacio

semblant per als diversos films polimérics, que posaria de manifest que el procés de
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funcionalitzacié amb radiaci6 solar i TiOz és efectiu; o b) predominanca de I'adsorci6 fisica
ala quimica, que indicaria que el procés de funcionalitzaci6 proposat no és efectiu.

La caracteritzacio dels films polimérics amb XPS ajudara a aclarir aquest ultim aspecte.
4.2.4. CONTRIBUCIO HOMOGENIA AL PROCES GLOBAL

La relativament elevada quantitat de ferro dissolt per als diversos fotocatalitzadors
suportats crea el dubte sobre si la contribucié del procés de foto-Fenton homogeni en

I'eficiéncia de depuraci6 global podria tenir un pes significatiu.

Per aclarir aquesta variable es varen dur a terme els processos de foto-Fenton homogeni
comentats anteriorment, els quals pretenen simular la contribucié homogénia en el
sistema heterogeni. Els resultats obtinguts per a I'evolucié temporal del TOC i del ferro

dissolt es mostren a les Figures 4.22 i 4.24, respectivament.

El percentatge d’eliminacié de matéria organica utilitzant els fotocatalitzadors PVDF B, PE
Bi1 i PET Bi als 30 primers minuts de tractament, quan la concentraci6 de ferro dissolt és de
0,4 mg I'!, és practicament menyspreable. Aquesta eliminacié negligible també és
observada per al mateix temps de tractament quan es duu a terme el procés de foto-Fenton
homogeni amb addicié inicial de 0,5 mg1* de Fe(III). Als 60 minuts de tractament, quan la
concentracié de ferro lixiviat és de 0,7-0,9 mg 1'%, la mineralitzacié assolida amb els
anteriors fotocatalitzadors és aproximadament igual a la del procés homogeni quan s’ha
addicionat inicialment 1,0 mg 1I'! de Fe(IlI). A partir dels 90 minuts, la mineralitzaci6

obtinguda amb els fotocatalitzadors és superior a la del procés de foto-Fenton homogeni.

La comparacié entre el procés homogeni i heterogeni es pot dur a terme assumint les
seglients limitacions:
a) En el procés homogeni la quantitat de ferro és aproximadament constant al llarg del
temps, mentre que en '’heterogeni aquesta quantitat varia al llarg del tractament.
b) El tipus de ferro addicionat en el procés homogeni és Fe(Ill) ja que presenta el
mateix estat d’oxidacié que a priori s’esperaria per a I'0xid/hidroxid de ferro

utilitzat com a fotocatalitzador.

Tenint en compte les anteriors limitacions, es podria afirmar que els tractaments que
utilitzen els fotocatalitzadors suportats assoleixen mineralitzacions superiors a les del
procés de foto-Fenton homogeni: després de 4 hores de reaccid, el procés homogeni
mineralitza un 70% de la matéria organica, mentre que amb els altres s’assoleix un 80%
aproximadament. En conseqiiencia, el procés de foto-Fenton homogeni suposa una
contribucié significativa al procés global quan es treballa amb els fotocatalitzadors

suportats. La diferéncia de percentatge en la mineralitzaci6 obtinguda per ambdos casos
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pot ésser deguda a la major quantitat de ferro dissolt, entre la primera i segona hora, pel
tractament amb fotocatalitzadors (i per tant, a una major contribucié homogenia); o bé, a
la contribucié heterogénia dividia en dos components: el procés de foto-Fenton heterogeni

i el de fotocatalisi heterogénia del dioxid de titani i de '0xid /hidroxid de ferro.
4.2.5. CONTRIBUCIO HETEROGENIA AL PROCES GLOBAL

Per tal de discernir el pes dels dos tipus de contribucions heterogenies, s’ha dut a terme
un experiment addicional en el que es tracten els 110 ml de l'aigua contaminada amb
hidroquinona utilitzant el fotocatalitzador PVDF Bi, i mantenint el pH constant al voltant
de 6 al llarg del tractament. El fet de mantenir el pH proper a la neutralitat déna lloc a que
la major part del ferro es trobi precipitat, possibilitant que la contribucié del procés de
foto-Fenton homogeni sigui practicament menyspreable. La mineralitzaci6 i degradacié de
la hidroquinona, en aquest cas, sera deguda principalment al procés heterogeni.

Els resultats obtinguts sén comparats amb els del tractament utilitzant el suport de PVDF
on hi ha dipositat el dioxid de titani, en abséncia del fotocatalitzador de ferro (PVDF TiO3).
La diferencia entre ambdds correspondra, a priori, a la contribucié del procés de foto-

Fenton heterogeni.

El seguiment temporal del TOC, de la hidroquinona i del ferro total dissolt per al
tractament amb PVDF TiOz i PVDF Bi, amb i sense control del pH, es presenten a les

Figures 4.25, 4.26 i 4.27, respectivament.

1'4 T T T T T T T T
1,2 : o :9:.:;;::::::?::::::::::::g:::::::::::9 :
11}2531:2 _
° L S |
O
E 08 n -
~ B AN 7
O 06 L . i
=] .
£ - . -
04 L 4
02 B
0 1 | | | 1 1 | |
0 60 120 180 240

t / min
Figura 4.25. Evolucié temporal normalitzada del TOC per al tractament de 110 ml d’una aigua
contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM de peroxid d’hidrogen, a
temperatura ambient, i amb irradiacié solar artificial en les segiients condicions: () PVDF TiO:
sense control de pH; (/) PVDF Bi sense control de pH; (o) PVDF B: mantenint el pH constant al
voltant de 6.
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Figura 4.26. Evolucié temporal normalitzada de la concentracié per al tractament de 110 ml
d’una dissolucié 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM de peroxid d’hidrogen, a
temperatura ambient, i amb irradiacié solar artificial en les segiients condicions: () PVDF TiO:
sense control de pH; (/) PVDF Bi sense control de pH; (o) PVDF B: mantenint el pH constant al
llarg del tractament al voltant de 6.
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Figura 4.27. Evolucié temporal de la concentracid de ferro total dissolt per al tractament de 110
ml d’'una aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM de peroxid
d’hidrogen, a temperatura ambient, i amb irradiacio solar artificial en les segiients condicions:
(4) PVDF As sense control de pH; (o) PVDF As mantenint el pH constant al llarg del tractament al
voltant de 6.

Com es pot observar a la Figura 4.26, al llarg de 180 minuts de tractament, la degradaci6
de la hidroquinona presenta practicament la mateixa cinetica quan s’utilitza el
fotocatalitzador PVDF B: en condicions de pH constant al voltant de 6, com quan s’utilitza
el PVDF TiO2. Aquest fet sembla indicar que, mantenint el pH constant i proper a la

neutralitat (on la quantitat de ferro dissolt és inferior a 0,3 mg 1! al llarg del tractament),
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és la fotoactivitat del TiO2 la que contribueix més significativament a la degradacié de la

hidroquinona en el procés heterogeni.

Contrariament, en el cas de la mineralitzacid, ambdds experiments resulten ser ineficients
ja que hi ha un lleuger augment del TOC a la dissoluci6 al llarg del temps de reaccid. Aquest
fet indicaria, probablement, que el procés heterogeni que té lloc en superficie contribueix,
no tan sols a la mineralitzacié de la materia organica en dissolucid, sin6 també a la

degradacié parcial del polimer organic.

Aquests ultims resultats evidencien que la contribucié del procés de foto-Fenton
heterogeni en el procés global, quan es manté el pH constant, és menyspreable. Si
s’extrapolen aquests resultats al procés dut a terme sense control de pH, es podria suposar
que la contribucié més significativa en l'eficiencia depurativa prové del procés de foto-
Fenton homogeni, seguit per la contribucié de I'activitat fotocatalitica del dioxid de titani.
Finalment, sembla que l'activitat fotocatalitica lligada al semiconductor d’oxid/hidroxid de

ferro no té un pes significatiu, com tampoc el procés de foto-Fenton heterogeni.

El control del pH i I'evolucié del ferro dissolt al llarg del tractament sén dos parametres el
seguiment dels quals és necessari, tant per determinar 'estabilitat dels fotocatalitzadors
sota condicions acides i oxidants (Huang i Huang 2009), com per clarificar els tipus de
processos que tenen lloc durant el tractament. Malauradament, aquest seguiment passa
inadvertit en alguns treballs recents sobre el procés de foto-Fenton heterogeni (lurascu et
al. 2009; Pariente et al. 2008), donant lloc a que, si es tinguessin en compte, les conclusions

ales que s’arriben podrien ésser diferents.

Altres estudis (Martinez et al. 2005) han arribat a la conclusié que l'estabilitat del
fotocatalitzador en el sistema de foto-Fenton mostra un comportament complex, sent
fortament dependent de les condicions de reaccié. La radiacid incident i la preséncia de
perdxid d’hidrogen sén els principals inductors de la lixiviacié del ferro per part del
fotocatalitzador. La generaci6 d’acids carboxilics al llarg del tractament també sembla tenir
una contribuci6 significativa en la dissolucid del fotocatalitzador de ferro(III) suportat. El
mecanisme proposat és el mateix que per al procés de foto-Fenton homogeni, a través de la

complexaci6 d’aquests acids amb el ferro(III) i posterior fotolisi (Adan et al. 2009).

La baixa activitat fotocatalitica de 1'0xid/hidroxid de ferro sintetitzat podria ésser
justificada a partir de la caracteritzacié d’aquest tipus de solid (tipus de semiconductor i

grau de cristal-linitat), dut a terme a I'apartat segiient.
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4.2.6. CARACTERITZACIO DELS FOTOCATALITZADORS

La caracteritzacié dels fotocatalitzadors dipositats sobre la superficie polimerica ha
estat enfocada en la identificacié del tipus d’oxid/hidroxid de ferro sintetitzat i de llur
cristal-linitat. La determinaci6 d’altres parametres com el gruix de la capa dipositada, la
variacié de la composicié de la capa amb la profunditat d’aquesta o bé al llarg de les
successives reutilitzacions del fotocatalitzador, 'analisi topografica, etc. no ha estat
realitzada com a conseqiiéncia de que els resultats experimentals anteriors mostren que
s’ha de continuar treballant per millorar I'estabilitat d’aquests tipus de fotocatalitzadors.
Es per aquest motiu que les técniques utilitzades han estat la Difraccié de Raigs X (XRD) i
I'Espectroscopia Fotoelectronica de Raigs X (XPS), resumides a I'apartat 3.5.5.1 i 3.5.5.2,

respectivament. Les condicions experimentals utilitzades es mostren a la Taula 3.3.
4.2.6.1. DIFRACCIO DE RAIGS X (XRD)

La tecnica de XRD s’ha emprat per a la identificacié del semiconductor de ferro
dipositat en els suports polimeérics de PVDF i PE. Previament, s’ha sintetitzat un
oxid/hidroxid de ferro seguint el procediment esquematitzat a la Figura 3.5. El precipitat
resultant, solid Ai, és caracteritzat per XRD i, posteriorment, comparat amb el tipus

d’oxid /hidroxid de ferro dipositat en el suport poliméric.
SOLID A:.

El difractograma obtingut per la mostra del solid A1, juntament amb el del patré

d’akaganéita de referencia 34-1266, es representen a la Figura 4.8.

a)

Intensitat /u.a.

0 10 20 30 40 50 60 70 80
20 (CuK,)/°

Figura 4.28. Difractograma obtingut en la XRD del solid A: (a) i patré de XRD per a I'akaganéita
amb un codi de referéncia 34-1266 (b) (Murad 1979).
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La Taula 4.7 recull els valors numérics de 26, dnw, i d’intensitats relatives per aquesta

mostra.

Taula 4.7. Valors corresponents a 26, dnk, i intensitat relativa dels raigs difractats pel

solid A1, per als pics amb una intensitat relativa superior al 10%, per XRD.

Pics 20/° dia /A Intensitat relativa / %
1 11,86 7,45 55
2 16,70 5,30 30
3 26,65 3,34 100
4 34,01 2,63 30
5 35,15 2,55 85
6 39,23 2,29 35
7 46,52 1,95 20
8 52,15 1,75 15
9 55,84 1,64 40
10 64,32 1,45 15

La comparaci6 del difractograma experimental obtingut pel solid A; amb els de diversos
patrons de la base de dades 2000 JCPDS del International Centre for Diffraction Data,
permet afirmar que el compost sintetitzat és akaganéita, f-FeOOH. Tanmateix, cal tenir
present que la font generadora de raigs X per a la mostra problema és Cu Ku1 mentre que
per alguns patrons és Co Ky, i que, per tant, la comparacié s’ha de realitzar a partir dels

valors de dnk, i no dels de 26.

El difractograma del patré d’akaganéita coincident amb el de la mostra problema és el del
codi de referéncia 34-1266 (Murad 1979). En aquest patrd, l'akaganéita ha estat
sintetitzada a partir d'una dissoluci6é 0,1 M de FeCls mantinguda a 60°C durant 8 dies. El
precipitat és separat per centrifugacié, rentat amb aigua i assecat a 40°C. L’estructura
cristal-lina és tetragonal.

Les diferéncies entre els valors d’intensitat relativa d’alguns pics obtinguts en el
difractograma experimental del solid A1 respecte als del patr6 de referéncia 34-1266 (com
per exemple el pic 1 i 5, que presenten intensitats relatives lleugerament superiors per a la
mostra problema, 55% i 85%, respecte a les del patrd, 40 i 55%, respectivament), es
podrien atribuir a les diferéncies en la preparacié del semiconductor, en la morfologia i en

la mida de particula, etc.

El difractograma del solid A1 també coincideix amb altres difractogrames experimentals
obtinguts per a I'akaganéita, consultats en la literatura existent i que sén més recents que
els del patr6 34-1266, com per exemple, el de Parida (1988) o bé el de Deliyannni (2001).
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Per tant, es podria concloure que quan s’irradia amb llum solar una dissolucié de 2 g1'* de
FeCls durant 4 hores i, posteriorment, es sotmet a 75°C durant una hora, s’obté un

semiconductor d’oxid/hidroxid de ferro(III) anomenat akaganéita, f-FeOOH.

Degut a I'tis de la radiacié solar, aquest procediment de sintesi combina temperatures i
temps de tractament relativament baixos (75°C durant 1 hora; 5 hores de tractament en
total) i sense addici6 d’agents complexants, quan es compara amb la majoria de
procediments proposats a la literatura (Musi¢ et al. 2003; Bakoyannakis et al. 2003;
Deliyanni et al. 2001). Aquest resultat déna la possibilitat de continuar investigant en
aquesta linia ja que, si I'estabilitat del material i llur activitat fotocatalitica fossin elevades,

podria proposar-se com a un procediment innovador de sintesi per a I'akaganéita.
FOTOCATALITZADOR PVDF B:1i Bz

Els difractogrames experimentals obtinguts per les mostres de PVDF B: i Bz es
representen a la Figura 4.29. Juntament, s’hi mostra el del patré de polifluorur de vinilide,
PVDF (CzHzF2)n, de referéncia 42-1650 (Hasegawa et al. 1972), com a suport polimeric
utilitzat.

Intensitat / u.a
<

9

0 10 20 30 40 50 60 70 80
20 (CuK,)/ °

Figura 4.29. Difractograma obtingut en la XRD del fotocatalitzador PVDF Bi (a), del PVDF B: (b) i
del patré de (CzHzFz)» amb un codi de referéncia 42-1650 (c) (Hasegawa et al. 1972).

Els valors de 26, dni, i d'intensitats relatives per ambdos fotocatalitzadors es mostren a la
Taula 4.8.
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Taula 4.8. Valors corresponents a 20, dw, I intensitat relativa dels raigs difractats pels
fotocatalitzadors PVDF Bi i Bz, per XRD.

PVDF B PVDF B:
Pics 20/° dua/ A Intensitat 20/° dua / A [ntensitat
relativa / % relativa / %
1 20,72 4,28 100 20,61 4,30 100
2 36,33 2,47 2 36,32 2,47 2
3 42,29 2,13 1 42,29 2,13 2
4 56,94 1,61 1 56,94 1,61 1

Ambdéds fotocatalitzadors presenten uns difractogrames amb elevades similituds. Es
caracteritzen per presentar un pic d’'intensitat maxima a 20,7° i 20,6° pel PVDF B1 i PVDF
Bz, respectivament, i tres pics addicionals, a angles de desviacié superiors, d'una intensitat

significativament menor.

Els quatre pics obtinguts presenten una mateixa tendencia per ambdues mostres i
condueixen a la possibilitat que els senyals obtinguts corresponguin principalment al

suport polimeric de PVDF.

Els diversos patrons del polifluorur de vinilide consultats a la base de dades 2000 JCPDS
del International Centre for Diffraction Data també es caracteritzen per presentar un pic
d’intensitat maxima situat al voltant de 26 ~ 20°.

Concretament, en el difractograma del patré de (C2HzF2)n de referéncia 42-1650
(Hasegawa et al. 1972), el senyal d’intensitat maxima es situa a 20,1°. Els pics 2, 3 i 4 dels
difractogrames experimentals, amb intensitats relatives entre I'1-2%, presenten angles de
difraccié concordants amb els del patré; tanmateix llurs intensitats relatives no concorden.
També és destacable que els pics situats a angles de difraccié inferiors a 20° no sén
observats en les mostres problema, probablement degut a la part amorfa del polimer de
PVDF subministrat per Goodfellow, el qual és semicristal-li (Adem et al. 2003; Lim et al.
2006).

No hi ha concordanca entre cap dels senyals obtinguts en els difractogrames experimentals
dels fotocatalitzadors suportats en PVDF i els dels diversos patrons d’oxids/hidroxids de

ferro enregistrats a la base de dades 2000 JCPDS, aixi com tampoc amb els d’anatasa i rutil.

En conseqiiéncia, aquests fets condueixen a diverses afirmacions i suposicions:
- Els pics obtinguts en els difractogrames dels fotocatalitzadors PVDF B: i B2 podrien
correspondre principalment al suport polimeéric de polifluorur de vinilide.
- No s’obté senyal per I'oxid/hidroxid de ferro dipositat. Aquest fet podria atribuir-se a

tres factors: baixa cristal-linitat d’aquest; la seva baixa concentracié a la mostra
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problema; i degut a que, utilitzant una font de raigs X de Cu Kq, s’ha observat que les
especies de ferro emeten fluorescencia, generant un soroll de fons que sovint
impedeix observar el senyal provinent d’aquesta espécie.

- El senyal associat al TiOz Degussa P-25 no és observat. Tenint en compte que és un solid
majoritariament cristal-li, i que visualment s’ha observat la seva preséncia a la mostra
de fotocatalitzadors, es podria atribuir la inexistencia de senyal a dos factors: la seva
baixa concentraci6 respecte a la quantitat de fase polimerica; i al relativament elevat
soroll de fons, principalment degut a l'emissié de fluorescéncia per part de les

especies de ferro.

Conseqiientment, la identificacié del tipus d’oxid/hidroxid de ferro no és possible
mitjancant la difracci6 de raigs X per als fotocatalitzadors suportats en PVDF.
Alternativament, es va optar per analitzar els fotocatalitzadors suportats en una altre tipus

de fase polimerica, concretament, la de polietilé, mitjancant aquesta mateixa técnica.
FOTOCATALITZADOR PE B:.

El difractograma obtingut per al fotocatalitzador PE B1 es presenta a la Figura
4.30, juntament amb el del patré de polietilé, PE (C2Hz)n, de referéncia 11-0834 (Dawkins,

Private Communication), com a suport polimeric utilitzat.

\/bL\'“‘—v
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Figura 4.30. Difractograma obtingut en la XRD del fotocatalitzador PE B: (a) i del patré de
polietile amb un codi de referéncia 11-0834 (b) (Referéncia primaria: Dawkins, Private

Communication).

Els valors de 26, dnu, i d’intensitats relatives es recullen a la Taula 4.9.
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Taula 4.9. Valors corresponents a 26, dnk, i intensitat relativa dels raigs difractats pel
fotocatalitzador PE Bi, per XRD.

Pics 20/° dna /A Intensitat relativa / %
1 21,51 4,13 100
2 23,73 3,74 5
3 27,02 3,30 <1
4 36,19 2,48 10
5 38,31 2,35 1
6 39,65 2,27 1
7 46,95 1,93 <1
8 53,19 1,72 1
9 57,11 1,61 <1

Coincidint amb els difractogrames obtinguts pels fotocatalitzadors suportats en PVDF, en
aquest cas, també s’observa un pic d'intensitat significativament superior a la resta, al
voltant de 20°, concretament a 21,5°. A més a més, per al PE Bi, s’obtenen dos pics amb
intensitats relatives del 51 10% a 23,7 i 36,2°, respectivament. Aquests tres pics de major
intensitat obtinguts en el difractograma experimental presenten valors de 20 i dwu
identificables als del polietilé de referencia 11-0834, tot i que les seves intensitats relatives

sén menors a les del patro.

La resta de pics obtinguts amb unes intensitats relatives inferiors al 5% no es poden

associar amb claredat amb cap dels del patré de polietile.

El pic numero 3, podria relacionar-se amb el pic d’intensitat maxima associat a
I'akaganéita, corresponent a una distancia interplanar de 3,30-3,33 A. Tanmateix, la
intensitat d’aquest pic és inferior a '1% en el fotocatalitzador PE B, fet que dificulta la

seva identificacio.

La resta de pics de la Figura 4.30 no es corresponen amb cap dels obtinguts en els
difractogrames dels diversos oxids/hidroxids de ferro recollits a la base de dades 2000
JCPDS, ni amb els de TiOz. Una possible explicacié seria el fet de que els difractogrames dels
patrons enregistrats son, majoritariament, de compostos cristal-lins no suportats, mentre
que, en el nostre cas, aquests compostos es troben adsorbits en una superficie polimérica,
fet que podria donar lloc a lleugers desplagaments de 'angle de difraccié respecte al dels

patrons.

En aquest cas, tampoc és possible caracteritzar el tipus de fotocatalitzador de ferro

dipositat a la superficie polimerica.
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4.2.6.2. ESPECTROSCOPIA FOTOELECTRONICA DE RAIGS X (XPS)

Alternativament, es va optar per utilitzar la técnica d’espectroscopia
fotoelectronica de raigs X (XPS) en les mostres dels fotocatalitzadors per obtenir

informacié sobre la seva composicio atomica i 'estat quimic dels elements que les formen.

Com s’ha comentat a I'apartat 3.5.5.2, les mostres analitzades corresponen al solid A: i als
fotocatalitzadors suportats PE Bi1 i PET Bi. Per als suportats en PVDF no s’ha dut a terme
'analisi de XPS ja que aquesta havia estat realitzada anteriorment (Mazille et al. 2009) per
la capa de dioxid de titani i oxid/hidroxid de ferro dipositada en aquest tipus de suport
poliméric, sota condicions operacionals semblants i seguint el procediment B.

Mazille (2009) suggereix la hipotesi que '0xid de ferro dipositat superficialment en el
PVDF és akaganéita ja que el pic de ferro del Fe3* esta localitzat a 711 eV. No obstant,
aquest valor també és caracteristic del Fe3* per a l'orbital-spin Fe 2ps,z per a altres oxids
de ferro en que aquest metall es troba en estat d’oxidacio III, com la magnetita, Fe304 (Lin
et al. 1997). La tecnica que podria ajudar a resoldre aquesta incognita és la de XRD.

Malauradament, els resultats de I'apartat anterior no permeten aclarir aquest aspecte.

A continuaci6, s’estudiaran detalladament els espectres obtinguts per a varies mostres,

enfocant I'analisi en els pics més intensos: Fe 2p, 0 1si C 1s.

L’analisi dels pics corresponents al Fe 2p en I'espectre de XPS permetra obtenir informacio
sobre l'estat d’oxidacid en que es troba el ferro a la mostra problema. En general, els oxids
de ferro presenten dos pics de major intensitat per al Fe 2p, corresponents a I'orbital-spin
Fe 2ps3,2 i Fe 2pay2, situats a 711 i1 725 eV, respectivament (Yamashita i Hayes 2008; Lin et
al. 1997; McIntyre i Zetaruk 1977). Ambdoés pics sén deguts a 'emissi6é de fotoelectrons
des de 'orbital 2p del ferro i poden estar formats per altres subpics corresponents al Fe?,
Fe?* i Fe3+, situats de menor a major energia d’enlla¢ (Lin et al. 1997). Associats a aquests,
es poden observar els pics satél-lits (shake-up lines) com a conseqiiéncia dels electrons
emesos des dels estats excitats situats a pocs electronvolts per sobre del nivell n=2. El seu
valor energetic pot proporcionar una idea de I'estat d’oxidaci6 del ferro. Per exemple, per a
I'espectre del Fe30s, en que el ferro esta present en l'estat d’oxidacié (II) i (III), Lin et al.
(1999) situen aquests pics satél-lits a 714,5 eV per al Fe?* (2ps,2), a 719,0 eV per al Fe3+
(2p3s2),ia 727,7 eV per al Fe?* (2p1/2).

Amb I'analisi del pic corresponent a I'O 1s es complementara la informaci6 sobre I'entorn
del ferro, ja que aquest permetra determinar si 'oxigen enllagat al ferro es troba en forma
d’oxid o hidroxid. Els fotoelectrons emesos des de 'orbital 1s de I'oxigen presenten una

energia d’enllag d’entre 525-535 eV (Bard 1994) i generen el pic corresponent a I'0 1s.
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Aquest pot estar format per 3 subpics: el del 'O 1s corresponent a I'aigua, el de I'hidroxid i
el de I'dxid, situats de major a menor energia d’enllag. La desconvolucid del pic O 1s en
aquests tres, i la quantificacié de l'area relativa corresponent a cadascun d’ells permetra
estimar si el compost de ferro esta en forma d’oxid, d’hidroxid, hidratat, o en una barreja
dels tres (Lin et al. 1997).

La informaci6 proporcionada pel pic del C 1s és relativa ja que és un element present en
totes les superficies analitzables per XPS: rutinariament, a les analisis de mostres
preparades a l'exterior de cameres amb buit elevat, es formen capes superficials que
contenen carboni (Yamashita i Hayes 2008). Tanmateix, en algunes mostres, també és
possible 'assignacié del tipus d’entorn que presenta el carboni en funci6 de la posicié del
pic: per exemple, el del polietilé es situa a 284,6 eV; el del PVDF a 290,4 eV; el del grup
carboxil en I'acid acétic a 289,0 eV; etc. (Bard 1994).

SOLID A:.

L’espectre de XPS pel solid A1 es presenta a la Figura 4.31.
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Figura 4.31. Espectre de XPS obtingut pel solid A1.

Els pics més intensos corresponen principalment al Fe 2p i a I'O 1s. La seva desconvoluci6
es presenta a les Figures 4.32 i 4.33, respectivament. La Taula 4.10 agrupa els valor
numerics de I'energia d’enllag, 'area relativa dels diversos pics, i la composicié atomica de

la mostra analitzada.

S’obtenen dos pics corresponents als electrons emesos des de I'orbital 2p del ferro situats
al voltant de 725 1 711 eV, assignables a l'orbital-spin Fe 2p1/2 i Fe 2ps/2, respectivament.
L’energia d’enllag d’'ambdés pics és comparable amb 'obtinguda en alguns articles per la
goetita (a-FeOOH) (McIntyre i Zetaruk 1977) o I'akaganéita (B-FeOOH) (Deliyani et al.
2006), per exemple.
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El pic del Fe 2p1,2 és assignable al Fe3+, situat a 724,9 eV (Lin et al. 1997); mentre que el del
Fe 2ps/2 es podria desconvolucionar en dos, amb unes energies d’enlla¢ de 712,1 i1 710,4

eV, que correspondrien al Fe3+1i al Fe2*, respectivament.

S’obtenen dos pics satel-lits associats al Fe 2p al voltant de 718 i 733 eV. Tenint en compte
els valors obtinguts per Lin et al. (1999) per al Fe304, llur posicié podria correspondre al Fe

2ps3/2 (Fe3*) i, probablement, al Fe 2p1/2 (Fe3*), respectivament.
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Figura 4.32. Desconvolucid dels pics del Fe 2p en l'espectre de XPS pel solid A1.

L’espectre de XPS pel solid A: presenta un pic per 'O 1s localitzat al voltant de 530 eV
(Figura 4.33), que es pot desconvolucionar en tres, situats a 529,5, 530,9 i 532,6 eV, i
corresponents al’0 1s (027), 0 1s (OH") i O 1s (H20), respectivament (Lin et al. 1997).
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Figura 4.33. Desconvolucié del pic de 'O 1s en I'espectre de XPS pel solid A1.
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Finalment, cal destacar que el pic corresponent al C 1s de I'espectre de XPS pel solid A:
presenta una intensitat relativament baixa. Tenint en compte que la mostra hauria d’estar
formada principalment per especies de ferro i d’oxigen, la presencia de carboni es podria

assignar a la contaminaci6 de la mostra al llarg del procediment de sintesi i manipulacio.

L’analisi quantitativa dels pics anteriors, especificat a la Taula 4.10, pot ajudar a aclarir la
composicié de la mostra problema.

Taula 4.10. Posicié i area relativa dels pics del Fe 2p, O 1s i C 1s de I'espectre de XPS pel solid A1.
Composicié atomica de la mostra.

Element, orbital i spin Energia d’enllac | Area relativa .
i Composicio atomica / %
associat /ev /%
Fe 2 Fe3* 724,9 15,6
pusz (Fe®) Fe?*: 8,4
Fe 2p3/2 (Fe3*) 712,1 20,2 Fetotar: 29,8
Fe3+: 21,4
Fe 2p3/2 (Fe?*) 710,4 14,0
0 1s (H20) 532,6 1,5 0 (H:0): 1,8
0 1s (OH) 530,9 29,4 Ototar: 54,6 0 (OH): 35,1
0 1s (oxid) 529,5 14,8 0 (oxid): 17,7
288,5 0,6
Cls 286,0 1,6 C: 15,6
284,6 2,3

Una analisi general de les dades recollides a la Taula 4.10 mostra que la proporcié Fe:0 és
de 1:1,8 per al solid A1. Aquest resultat seria concordant amb el de la XRD, que assenyalava
el compost obtingut com a akaganéita (3-FeOOH), on la proporcié Fe:0 és 1:2. Tanmateix,
tenint en compte l'estat d’oxidacié del ferro associat a les diferents energies d’enlla¢ dels
pics desconvolucionats, s'obté que no tot el ferro de la mostra es troba en estat d’oxidaci6
I11, sin6 que el 8,4% del total s’assignaria a Fe(II). Per tant, I'analisi s’hauria d’enfocar de
manera diferent: tenint en compte que la relacié entre Fe(Il1):02:0H per a I'akaganéita
hauria d’ésser de 1:1:1, i suposant que tot '0xid forma part de 'akaganéita, es podria
assignar la segilient composicié atomica per al solid A1: 17,7% de Fe(III), 17,7% d’hidroxid i

17,7% d’oxid en forma de 3-FeOOH, representant un 53% de la composici6é atomica total.

Un 15,6% de la composicié6 és associada al carboni, el qual probablement prové

d'impureses organiques associades a la preparacié i manipulaci6 de la mostra.

El 31% restant esta format principalment per Fe(Il) (8,4%), Fe(Ill) (3,7%) i hidroxid
(17,4%).

Per tant, al voltant del 50% de la composicié atomica del solid A: es podria assignar a

I'akaganéita, tenint en compte les suposicions anteriors.
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FOTOCATALITZADORS PE B1 i PET B:

Els espectres de XPS obtinguts per les mostres dels fotocatalitzadors PE B:1 i PET
B1 es presenten a la Figura 4.34.
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Figura 4.34. Espectres de XPS obtinguts pels fotocatalitzadors PE B i PET Bi.

Els pics més intensos associats a ambdues mostres corresponen als del Fe 2p, 0 1si C 1s.
Tanmateix, no s’observa el pic associat als electrons emesos des de I'orbital 2p del titani,
amb una energia d’enlla¢ situada al voltant de 460 eV (Mazille et al. 2009). A priori, la
preséncia d’aquesta espécie quimica seria esperable ja que, en la preparacié dels
fotocatalitzadors s’observa la deposicié de TiO: en la superficie polimeérica després de 4

hores de fotocatalisi heterogenia amb radiaci6 solar.

Una explicacio per aquest resultat podria trobar-se en el fet que, per a la técnica de XPS, es
detecten principalment els electrons emesos a una distancia menor a les desenes
d’angstroms de la superficie (Bard 1994); si, en els fotocatalitzadors, el didoxid de titani es
troba a una profunditat superficial superior a les desenes d’angstroms, situat per sota de la
capa d’oxid/hidroxid de ferro, els electrons emesos des de l'orbital 2p del titani no serien

detectats. Mazille et al. (2009) van determinar que, seguint el mateix procediment pel
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suport de PVDF, la presencia de titani era menyspreable a una distancia superficial inferior
als 120 nm. Aquests resultats, juntament amb el fet que en la tecnica de XRD tampoc s’hagi
detectat dioxid de titani, probablement indicarien que els fotocatalitzadors estan formats
per dues capes consecutives: la més superficial formada per un oxid/hidroxid de ferro, i
una segona, a més profunditat, formada per didxid de titani. Per tant, es descarta que els

fotocatalitzadors siguin un composite de TiO2—FeOOH.

La desconvolucié dels pics del Fe 2p, O 1s i C 1s pels fotocatalitzadors PE B: i PET Bi1 es
presenten a les Figures 4.35, 4.36 1 4.37, respectivament. Les Taules 4.11 i 4.12 agrupen els
valor numeérics d’energia d’enllag, d’area relativa dels diversos pics i composicié atomica

de les mostres PE B: i PET By, respectivament.
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Figura 4.35. Desconvolucié dels pics del Fe 2p en l'espectre de XPS pels fotocatalitzadors PE Bi i
PET B1.

En ambdés fotocatalitzadors, els pics més intensos de I'espectre de XPS pel Fe sén per a
'orbital p, obtenint-se dos pics situats al voltant de 725 i 711 eV, associats a I'orbital-spin

Fe 2p1/2 i Fe 2ps/2, respectivament. El del Fe 2p1,2 esta format per un sol pic corresponent a
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I'estat d’oxidaci6 III del ferro, per ambdues mostres. En canvi, el pic del Fe 2ps,z es pot
desconvolucionar en tres, situats a energies d’enllag¢ lleugerament superiors per al PET B
(712,2,710,7 1 709,7 eV) respecte als del PE B: (711,2, 710,5i 709,3 eV). Tenint en compte
els valors referenciats en els articles citats anteriorment, l'estat d’oxidacié del ferro
associat a la major energia d’enlla¢ correspondria al Fe3*, mentre que I'assignat a la menor
energia d’enllag correspondria al Fe?*. Tanmateix, no esta clar 'estat d’oxidacié al que pot
ésser assignat el pic situat a 710,7-710,5 eV, podent correspondre tant al Fe(Il) com al
Fe(II).

L’amplada del pic del Fe 2ps,2 pel fotocatalitzador PE B1 és major que en el de PET Bu.
Tanmateix, la intensitat d’aquest ultim és major, fet que déna lloc, en el cas estudiat, a que

'area d’aquest pic sigui semblant per ambdues mostres (Taula 4.11 i 4.12).

Els pics satel-lits associats al ferro s6n observats per ambdés casos amb una intensitat
inferior a la del solid Ai. Conseqlientment, assignar un estat d’oxidacié concret per al ferro

a partir de la posicié d’aquests és dificil.
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Figura 4.36. Desconvolucio del pic de I'O1s en l'espectre de XPS pels fotocatalitzadors PE B1 i PET

Bi.
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La desconvolucié del pic de I'0 1s (Figura 4.36) presenta una elevada similitud per ambdés
fotocatalitzadors. Aquest es pot desconvolucionar en tres, els quals estan situats a valors
d’energies d’enllag lleugerament superiors per al PET B1 (533,0, 530,6 1 528,9 eV) respecte
als del PE B1 (532,0, 530,2 i 528,8 eV), corresponents a I'0 1s de 'aigua, de I'hidroxid, i de
'0xid, respectivament. A diferencia del solid As, en el que I'area associada al’'0 1s (OH™) era
practicament el doble de la de 'O 1s (02), en el PET B1 i en el PE B:1 aquesta area és
aproximadament cinc i tres vegades superior, respectivament (Taules 4.11 i 4.12). Aquests
resultats indicarien que la presencia d’hidroxid en els fotocatalitzadors suportats és

majoritaria respecte a la d’0xid, i superior que en el solid A1.

Per a les mostres de fotocatalitzadors, és interessant estudiar la desconvolucio6 del pic del C
1s ja que part de la intensitat d’aquest és deguda al senyal del carboni del suport poliméric.
La seva desconvolucié mostra diferéncies remarcables entre ambdés fotocatalitzadors
(Figura 4.37).
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Figura 4.37. Desconvolucié del pic del C 1s en 'espectre de XPS pels fotocatalitzadors PE B1 i PET
Bi1.
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Per al PE Bj, el pic del C 1s és més intens i més estret, situat a voltant de 285 eV. Aquest
correspon principalment al polietile (suport poliméric), que presenta una energia d’enllag
referenciada de 284,6 eV (Bard 1994). Es pot desconvolucionar en tres pics, situats a unes
energies d’enlla¢ relativament properes (285,5, 284,6 i 283,9 eV), que podrien estar
associades als electrons emesos des de l'orbital 1s de diversos tipus de carbonis de la
cadena hidrocarbonada que presenten entorns diferents. El pic corresponent al C 1s
enllacat amb algun oxigen, amb unes energies d’enlla¢ referenciades situades entre els
287-290 eV (Bard 1994), no és obtingut.

El pic associat al C 1s pel fotocatalitzador PET B: presenta una intensitat menor que el del
PE By, fet que podria indicar un major recobriment del film polimeric de PET. El pic es pot
desconvolucionar en quatre, situats a 288,5, 287,7, 286,1 i 284,6 eV. En aquest cas,
'assignacié dels carbonis amb entorns diferenciats seria la segiient: la primera energia
d’enllag podria associar-se als electrons emesos des de l'orbital 1s dels carbonis enllacats
amb algun oxigen; el segon, que presenta una baixa intensitat, als enllacats amb una
especie metal-lica; i els dos ultims s’assignarien als de la cadena hidrocarbonada i de I'anell

aromatic que composen el film polimeric.

Els anteriors espectres de XPS cal completar-los amb l'analisi de la composicié atomica
duta a terme per ambdues cares dels fotocatalitzadors. Els resultats per al PE B: es

mostren a la Taula 4.11, i per al PET By, a la Taula 4.12.

Taula 4.11. Posicié i area relativa dels pics del Fe 2p, O 1s i C 1s de l'espectre de XPS pel

fotocatalitzador PE B1. Composicié atomica de la mostra.

Element, orbital Energia Area Composicio atomica Composicio atomica
i spin associat d’enllag / eV | relativa /% (cara polimérica A) / % (cara polimérica B) / %
Fe 2p1/2 (Fe’*) 724,8 11,4
Fe 2p3/2 (Fe’*) 711,2 14,1 Fez+: 0,9-4,0

Fe 2ps/2 Fetota: 11,5 Fecota: 10,1
(Fe?* o Fe¥) 710,5 10,3 Fe3+: 7,5-10,5
Fe 2p3/2 (Fe?*) 709,3 3,2
0 1s (Hz0) 532,0 38 0 (H20): 3,1
0 1s (OH) 530,2 25,5 Otora: 30,5 | O (OH): 21,1 Ototar: 30,7
0 1s (oxid) 528,8 7,5 0 (oxid):6,2
285,5 3,9
Cls 284,6 10,3 C: 58,0 C: 59,2
2839 10,0
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Taula 4.12. Posicié i area relativa dels pics del Fe 2p, O 1s i C 1s de l'espectre de XPS pel
fotocatalitzador PET B1. Composicié atomica de la mostra.

Element, orbital Energia Area Composicio atomica Composicio atomica
i spin associat d’enllag / eV | relativa /% (cara polimérica A) / % (cara polimeérica B) / %
Fe 2p1/2 (Fe3") 724,6 15,8
Fe2 Fe3+ 712,2 89

parz (Fe?) Fe?*: 3,0-11,0
Fe 2p3)2 Fetotar: 32,5 Fetota: 20,0
710,7 9,2 Fe3+: 21,5-29,5
(Fe?* o Fe3*)
Fe 2ps/2 (Fe?") 709,7 34
0 1s (H:0) 533,0 8,9 0 (Hz0): 9,7
0 1s (OH) 530,6 35,0 Ouwtar: 55,9 | 0 (OH): 38,3 Ototat: 45,9
0 1s (oxid) 528,9 7,2 0 (oxid): 7,9
288,5 1,7
287,7 0,1
Cls C: 11,6 C:341
286,1 4,0
284,6 58

La composicié atomica dels fotocatalitzadors suportats és funcié del tipus de material

utilitzat com a suport polimeric i de la cara del film.

Per al PE Bi, més del 50% de la composicié atomica de la mostra de fotocatalitzador és
carboni, associat a les impureses i a la propia cadena hidrocarbonada del suport polimeric.
La quantitat de ferro dipositada és gairebé d'un 12%, fet que indicaria I'adsorci6 d’espécies
de ferro en llur superficie. Suposant que el 6,2% de 1'0xid correspongués a I'associat amb el
Fe(Ill), i que l'0xid/hidroxid de ferro dipositat fos akaganéite (fet que no s’ha pogut
comprovar amb l'analisi de XRD), el percentatge atomic de Fe(IIl) i d’hidroxid a la B-
FeOOH correspondria al 6,2%, per ambdds casos. Tanmateix, restaria aproximadament un
15% d’oxigen absorbit a la superficie polimerica en forma d’hidroxid, juntament amb
petites quantitats de Fe(II) (0,9-4,0%) i de Fe(III) (1,3-4,3%).

D’acord amb la desconvolucié del pic del C 1s, corresponent a la cara polimerica A del PE
Bi1, no s’observa cap pic entre els 287-290 eV associat al senyal de carboni quan esta
enllacat amb algun oxigen. Aquest resultat, juntament amb el fet que la composicid atdmica
d’ambdues cares polimériques és practicament igual, indicarien que la funcionalitzacié del
polimer de PE és menyspreable, i que predomina l'adsorcié fisica entre els

fotocatalitzadors i aquest tipus de superficie polimérica.

Contrariament, per al PET By, la diferéncia entre ambdues cares és significativa: la cara A
presenta una reduccié del carboni en la seva composicié atdmica i un augment significatiu

de l'oxigen i del ferro. Probablement aquest fet indica que la funcionalitzacié del polimer és
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induida pels grups carboxil de la cara directament exposada a la radiaci6 solar durant el

procés de fotocatalisi heterogénia amb TiOx.

L’analisi de la composicié atomica, juntament amb l'estudi dels espectres anteriors,
indiquen un major recobriment del suport de PET respecte al de PE. Per al PET By, el
percentatge atomic d’oxigen i de ferro que composa la mostra és entre dues i tres vegades
superior al del PE B1. Tanmateix el percentatge atomic d’oxigen en forma d’oxid present a
la mostra és baix: del 8%. Per tant, la quantitat de ferro i hidroxid que composarien
I'akaganéita (suposant que fos aquest I'0xid /hidroxid de ferro adsorbit i tot I'0xid estigués
associat al Fe(Ill)) seria del 8% per ambdés casos. La resta, un 30% de l'oxigen de la
mostra, es trobaria en forma d’hidroxid, resultat que indica que la preséncia d’hidroxid de

Fe(II) i (IIT) seria majoritaria en aquest fotocatalitzador.

Els resultats mostren que el percentatge de la suposada akaganéita en el PE B:1 i PET B1
seria lleugerament semblant, i relativament baix. El major percentatge atomic de ferro i
d’oxigen en el PET B1 aniria associat a la major adsorcié d’hidroxids de Fe(II) i (III), mentre

que en la mostra de PE B1 hi ha predominancga de la cadena hidrocarbonada.

Malgrat presentar composicions atomiques diferenciades, l'eficiencia depurativa per al
tractament de l'aigua residual contaminada amb hidroquinona, utilitzant tant el
fotocatalitzador PE B1 com el PET Bi, és practicament igual. Probablement, aquest fet
corrobora el pes significatiu del procés de foto-Fenton homogeni en el tractament de

'aigua residual, estudiat anteriorment.
4.2.7. CONCLUSIONS GENERALS

Les expectatives creades a priori en el procés de foto-Fenton heterogeni, i en les
sinergies d’aquest amb la fotocatalisi heterogénia amb TiOz, no han estat acomplertes pel
cas estudiat. Els resultats de l'eficiéncia depurativa per als diversos fotocatalitzadors
suportats, juntament amb I'analisi estructural d’aquests, permeten arribar a les segiients
conclusions generals:

- Els procediments proposats per a la sintesi d'un oxid/hidroxid de ferro i posterior
deposicié d’aquest, juntament amb dioxid de titani, en un film poliméric es basen en la
fotocatalisi heterogénia del TiO2 amb radiacié solar per a la funcionalitzacié del suport,
i la hidrolisi de FeCls per a I'obtencié del semiconductor de ferro. En el procediment A,
la funcionalitzacié del polimer amb TiO: i radiaci6 solar té lloc simultaniament a la
hidrolisi del FeCls; mentre que en el procediment B, aquests processos tenen lloc

separadament i consecutivament. La funcionalitzacié obtinguda amb el procediment A
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és menor a la del B com a conseqiiencia de la major quantitat d’scavengers que
reaccionen amb el radical hidroxil i que donen lloc a una menor oxidaci6 del polimer.

- Elevada lixiviacié de ferro per part dels fotocatalitzadors suportats, el que indica una
baixa adsorci6é quimica i/o una elevada influéncia de les condicions experimentals.

- No s’ha pogut identificar el tipus d’oxid/hidroxid de ferro dipositat en el suport
polimeric per XRD. Les causes podrien ser les segiients: baixa quantitat dipositada; llur
baixa cristal-linitat; senyal emmascarat pel relativament elevat soroll de fons degut a la
fluorescencia provinent del ferro, quan s’utilitza una font de raigs X de Cu K.

- Els resultats de XPS per alguns fotocatalitzadors preparats mitjancant el procediment B
indiquen que aquests estan formats per menys d'un 10% del suposat semiconductor de
ferro (FeOOH).

- El procediment A dut a terme amb una dissolucié de 2 g 1"t de FeCls, en abséncia de
TiO2 i de suport polimeric, déna lloc a la precipitacié d’un oxid/hidroxid de ferro(III)
identificat per XRD com akaganéita, 3-FeOOH.

- El seguiment de diversos parametres analitics en el tractament d’una aigua residual
contaminada amb hidroquinona mitjancant el procés de foto-Fenton i fotocatalisi
heterogeénia, utilitzant els anteriors fotocatalitzadors suportats, mostra que el procés
predominant és el de foto-Fenton homogeni. La contribucié heterogénia és deguda
principalment a la fotocatalisi heterogenia del TiO: adsorbit; mentre que el procés de

foto-Fenton heterogeni és poc significatiu.

Els resultats anteriors mostren que cal continuar investigant en aquests tipus de processos
heterogenis i en la preparaci6é dels fotocatalitzadors suportats. La millora d’aquests es
podria dur a terme en diversos aspectes:

a) Sintesi de nanoparticules cristal-lines del semiconductor de ferro amb una major
capacitat fotocatalitica de la que presenta a priori I'akaganéita, com és el cas de
I'hematita, a-Fe203. Aquest tipus de semiconductor suportat en silice ha estat avaluat
amb relativament bones efectivitats, per a particules cristal-lines per Calleja et al.
(2005), tanmateix la lixiviacid de ferro continua sent un inconvenient a superar.

b)Sintesi de composites de dos semiconductors (TiOz-0xid de ferro) preferentment a les
capes consecutives d’aquests per tal d’obtenir sinérgies entre els processos
fotoelectroquimics i augmentar-ne l'eficiéncia a l'utilitzar la radiaci6 solar: absorcié de
radiaci6 del visible per part del semiconductor de ferro i de 'UV proper pel TiOz.

c) Augment de l'adsorcié quimica entre els fotocatalitzadors i el suport, per tal de
minimitzar el deteriorament d’aquests.

d)Sintesi i control de gruixos de capes de fotocatalitzadors superiors a les del cas estudiat

per tal d’evitar I'atac fotocatalitic al suport polimeric.
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4.3. ANALISI DE CICLE DE VIDA PER ALS AOP/AEOPs

Obviant el tractament depuratiu mitjancant els processos de foto-Fenton i fotocatalisi
heterogénia (apartat 4.2), degut a les limitacions que ha presentat pel cas estudiat,
I'avaluacié de l'impacte ambiental associat als AOP/AEOPs ha estat realitzada pel
tractament de 250 ml de l'aigua residual contaminada amb 500 mg 1! d’a-MPG mitjan¢ant

els processos detallats a I'apartat 4.1.

Aquesta analisi permet comparar els anteriors tractaments quimics/electroquimics des
d’'un punt de vista ambiental una vegada s’ha definit la unitat funcional: un determinat
percentatge de mineralitzacié de la matéria organica (70 0 90%) en 250 ml d’afluent que
inicialment conté 500 mg I'! d’a-MPG. A partir d’aquesta unitat funcional s’obté I'impacte
ambiental associat a un determinat procés i condicions (escenari) per a les diverses
categories d’'impacte proposades a la Taula 3.9. El valor absolut dels diversos impactes es
relativitza per facilitar la comparaci6. També permet determinar quina és l'entrada o

sortida del sistema (factors d’impacte) que presenta un major o menor impacte ambiental.

L’analisi s’ha dut a terme a escala de laboratori. Les principals hipotesis i limitacions, i els
processos inclosos i exclosos s’han enumerat a la Taula 3.7. La metodologia general ha

estat detallada a I'apartat 3.8.

Les dades inventariades a partir de les quals es duu a terme l'analisi de cicle de vida
(factors d’impacte) son les seglients: consum de reactius, consum d’electricitat, transport
dels reactius, emissions a I'atmosfera i a la hidrosfera, i temps de tractament. Les Taules

4.13-4.16 en detallen els diversos valors.

Basicament son comparats el procés de SFF i SFEF, encara que també es considera un

parell d’escenaris del procés d’EF pel 70% de mineralitzacio.

Els processos més eficients per assolir el 70 i 90% d’eliminacié de matéria organica sén els
seguents:
- SFF amb una concentracié inicial peroxid d’hidrogen de 145 mM per un 70% de
mineralitzacié (65 minuts).

- SFEF a 150 mA cm™ per un 90% d’eliminacié de la matéria organica (130 minuts).

L'ACV permetra determinar si la correlacié és la mateixa en termes d'impacte ambiental.
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Taula 4.13. Consum de reactius i generacié de productes de reaccié per als diferents escenaris i per una unitat funcional corresponent al 70% de

mineralitzacid.
Sortides / mg
Entrades / mg Emissions L. .
Escenari atmosfera Emissions a la hidrosfera
H:0: FeSO; | Na:S0. 0: Co: TOC | NHs | NOs~ H:0; Fewar | S04~ Na*

SFF, [H20:z]iniciat = 36,3 mM 3,1-10? 6,8 - - 2,2-10? 25 10 - - 2,5 4,3 -
SFF, [H20z]iniciat = 72,5 mM 6,3 - 102 6,8 - - 2,1-102 25 9,6 | 0,113 44 2,5 4,3 -
SFF, [H20z]inicial = 145 mM 1,2-103 6,8 - - 2,1-10? 25 89 | 038 | 3,5-10? 2,5 4,3 -
EF, j =100 mA cm™ - 68| 1,8-10%|99-103 2,1-102 25 9,1 35| 38-102 251(12-10% | 5,7-102
EF, j =150 mA cm™ - 68 | 1,8-10% | 7,6-103 2,1-10? 25 9,0 45| 65-102 25 1(12-103 | 5,7-102
SFEF, j = 33,3 mA cm™ - 68 | 1,8-10% | 54-103 2,1-10? 25 9,8 1,5 58 2,5 1(12-10% | 5,7-102
SFEF, j = 100 mA cm™ - 68| 1,8-10% | 2,5-103 2,1-102 25 8,7 1,2 21 2,5|12-10% | 57-102
SFEF, j = 150 mA cm™ - 68| 1,8-10% | 2,5-103 2,1-10? 25 9,5 20 | 1,2-102 251(12-10% | 5,7-102
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Taula 4.14. Consum de reactius i generacié de productes de reaccié per als diferents escenaris i per una unitat funcional corresponent al 90% de

0ISSNIS1A 1 SLV.LTNSHY

mineralitzacid.
Sortides / mg
Entrades / mg Emissions L. .
Escenari atmosfera Emissions a la hidrosfera
H:0: FeSO; | Na:S0. 0: CO: TOC | NHs | NOs™ | H:0: Fetotal 502 Na*

SFF, [H20:z]iniciat = 72,5 mM 6,3 - 102 6,8 - - 2,7-102 8,3 11 1,3 2,2 2,5 4,3 -
SFF, [H20z]inicial = 145 mM 1,2-103 6,8 - - 2,7-102 8,2 12 1,5 36 2,5 4,3 -
SFEF, j = 33,3 mA cm™ - 68| 1,8-10% | 6,8-103 2,7-102 8,3 11 2,9 16 251(12-103 | 5,7-102
SFEF, j = 100 mA cm™ - 68| 1,8-10% | 3,8-103 2,7-102 8,2 9,8 2,5 71 251(12-10% | 5,7-102
SFEF, j = 150 mA cm™ - 68 | 1,8-10% | 3,4-103 2,7-10?2 8,2 10 28| 1,6-10?2 2,5 1(12-103 | 5,7-102
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Taula 4.15. Temps de reaccio, parametres eléctrics operacionals i transport associat als reactius consumits per a cada escenari tenint en compte

una unitat funcional del 70% de mineralitzacid.

I Temps del Intensitat/ | Voltatge / Consum Transport / t-km
procés / min A 74 d’electricitat / kWh H»0; FeS0, NazS0. 0,
SFF, [H20z]inicia = 36,3 mM 200 - - - 3,1-107 3,4-107 - -
SFF, [H20z]micial = 72,5 mM 85 - - - 6,3-107° 3,4-107 - -
SFF, [H20:z]iniciat = 145 mM 65 - - - 1,3-10* 3,4-107 - -
EF, j=100 mA cm™ 380 0,30 20 3,8-1072 - 3,4-107 8,9-1075 |50-10*
EF,j=150 mA cm™ 290 0,45 26 571072 - 3,4-1077 8,9-1075 |3,8-107*
SFEF, j = 33,3 mA cm™ 205 0,10 16 55-1073 - 3,4-107 8,9-107% |2,7-107*
SFEF, j =100 mA cm™ 95 0,30 20 9,5-1073 - 3,4-107 89-107° |1,2-10*
SFEF, j =150 mA cm™ 95 0,45 26 1,9-102 - 3,4-107 89-1075 (1,2-10™*

Taula 4.16. Temps de reaccid, parametres eléctrics operacionals i transport associat als reactius consumits per a cada escenari tenint en compte

una unitat funcional del 90% de mineralitzacid.

. Temps del Intensitat / | Voltatge / Consum Transport / t-km
Escenari . . . .
procés / min A 14 d’electricitat / kWh H»0; FeSO,4 NazS0.4 02
SFF, [H20:]inicia = 72,5 mM 180 - - - 6,3-107° 3,4-1077 - -
SFF, [H20z]inicia = 145 mM 180 - - - 1,3-10™ 3,4-107 - -
SFEF, j = 33,3 mA cm™ 260 0,10 16 69-1073 - 3,4-107 89-10"° |3,4-10™*
SFEF, j = 100 mA cm™ 145 0,30 20 1,5-107 - 3,4-1077 89-10"> (1,9-107*
SFEF, j = 150 mA cm™ 130 0,45 26 2,5-1072 - 3,4-1077 89-10"° |1,7-107*
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RESULTATS I DISCUSSIO

4.3.1. CONTRIBUCIO RELATIVA DELS FACTORS D’IMPACTE A L'IMPACTE AMBIENTAL
GLOBAL

La Figura 4.38 permet visualitzar la naturalesa i la contribucié relativa dels impactes
ambientals associats a diverses categories d'impacte per un escenari concret escollit com a

exemple: el procés de SFEF a 33,3 mA cm™2i per un 90% de mineralitzacio.
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Figura 4.38. Impactes relatius per al tractament de 250 ml d’una aigua contaminada amb 500
mg ' d’a-MP mitjangant el procés de SFEF a 33,3 mA cm 2 i pel 90% de mineralitzacid, per als
segtients factors d'impacte: ( qu oxigen consumit; ( l ) sulfat de ferro(Il) consumit; ( l ) sulfat de
sodi consumit; (|~ emissions atmosfériques i hidrosfériques; (| ) transport de l'oxigen consumit;
( . ) transport del sulfat de ferro(1l) consumit; ( . ) transport de sulfat de sodi consumit; ( D )
electricitat consumida.

El resultat obtingut per aquest escenari es pot fer extensiu a la resta dels processos de
SFEF i EF, per un 70 i 90% de mineralitzaci6, ja que tots ells mostren un comportament
semblant. De tots els factors d'impacte estudiats, el consum d’electricitat és el que presenta
una contribucié més significativa per a la majoria de categories d’'impacte. El seu pes és
especialment important en el procés d’EF en el que, al treballar sense radiacié solar,
'oxidacié de la matéria organica és menys eficient que en el de SFEF i, per tant, el temps en
que cal dur a terme el tractament per obtenir un mateix percentatge de mineralitzaci6 és
superior, consumint, conseqiientment, major electricitat. Tanmateix, per a la categoria
d’'impacte que té en compte la possible eutrofitzacié de I'aigua (potencial d’eutrofitzaci6
aquatica, AEP), la major contribucié prové de I'emissié de I'efluent al sistema aquatic ja
que aquest presenta una concentracié d’espécies nitrogenades elevada (amoni i nitrat,
principalment) provinents de la mineralitzacié de I'a-MPG.

El segon factor amb un impacte ambiental significatiu per a la majoria de categories
d’impacte és I'associat al consum d’oxigen (principalment degut a 'energia requerida per a

la produccié d’aquest). La substitucié de l'oxigen sintétic com a font d’electrogeneracié de
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peroxid d’hidrogen in situ en els experiments electroquimics per una font d’aire sintétic, no
redueix substancialment I'impacte ambiental global associat als escenaris electroquimics,
com s’ha comprovat a través de '’ACV utilitzant aquesta font alternativa (les grafiques
obtingudes no es mostren en aquesta tesi). El transport dels reactius, juntament amb el
consum de sulfat de ferro(I) com a font del catalitzador, i el de sulfat de sodi com a
electrolit de fons, presenten una contribucié minoritaria respecte a 'impacte total per a les

diverses categories d'impacte.

Per al procés de SFF, on no s’utilitza directament l'electricitat per electrogenerar in situ el
peroxid d’hidrogen, sin6 que aquest és addicionat inicialment a l'aigua residual, la major
contribucié per a la major part de categories d'impacte és atribuida a la producci6 del
peroxid d’hidrogen consumit. Excepcionalment, per a la categoria d'impacte que mesura el
potencial d’eutrofitzacié (AEP), I'emissié de 'efluent al sistema aquatic és el que presenta
un paper més significatiu, per la ra6 exposada anteriorment. Les emissions també tenen un
pes elevat en el potencial d’escalfament global (GWP), degut a l'emissi6 de COz a
I'atmosfera provinent del procés de mineralitzaci6 de la materia organica. La produccié del

sulfat de ferro(II) consumit i el transport d’aquest tenen una contribucié menyspreable.

La Figura 4.39 mostra la naturalesa i la contribuci6 relativa dels impactes ambientals per al
procés de SFF amb una concentracié inicial de 72,5 mM de peroxid d’hidrogen i per un
90% de mineralitzaci6. Els resultats obtinguts en aquest cas es poden fer extensius a la

resta d’escenaris, ja sigui per un 70 0 90% de mineralitzacio.
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Figura 4.39. Impactes relatius per al tractament de 250 ml d’'una aigua contaminada amb 500
mg 1! d’a-MPG mitjangant el procés de SFF amb una [H20z2]inicia = 72,5 mM i pel 90% de
mineralitzacid, per als seglients factors d'impacte: [E ) peroxid d’hidrogen consumit; ( . ) sulfat
de ferro(Il) consumit; ( 7) emissions atmosferiques i hidrosfériques; (| | ) transport del peroxid

d’hidrogen consumit; ( l ) transport de sulfat de ferro (I1) consumit.
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4.3.2. CONTRIBUCIO RELATIVA DELS DIVERSOS ESCENARIS A L’IMPACTE
AMBIENTAL GLOBAL

La contribuci6 relativa de cadascun dels escenaris (EF 100 mA cm 2; EF 150 mA cm 3
SFEF 33,3 mA cm % SFEF 100 mA cm™2; SFEF 150 mA cm2; SFF [H20z]inicial = 36,3 mM; SFF
[Hz202]iiciat = 72,5 mM; SFF [H202]inicial = 145 mM) a les diverses categories d’'impacte per un
70% de mineralitzacié (Figura 4.40) permetra determinar l'escenari que presenta un
menor impacte ambiental global.

I

ADPF GWP ODF HTP FAEFMAEF TEP POP AP AEP
Categories d'impoacie

& s a5 &8 8 5

Figura 4.40. Impactes relatius associats a cadascuna de les categories d’'impacte pel 70% de la
mineralitzacié de 250 ml d’una aigua contaminada amb 500 mg 1! d’a-MPG i per als segiients
processos depuratius: (. )EF 100 mA cm™2; (.) EF 150 mA cm2; (.) SFEF333mAcm=2 (| )
SFEF 100 mA cm2; (D) SFEF 150 mA cm2; (. ) SFF [H20z]iiciat = 36,3 mM; (|| ) SFF [H20:]inicial
= 72,5 mM; (M) SFF [H20z]inicial = 145 mM.

Com mostra la Figura 4.40, la tendéncia general és que els escenaris que consumeixen
electricitat sense 1'is de radiacié solar (electro-Fenton) presenten impactes ambientals a
bastament superiors per a totes les categories d'impacte. La radiacié solar contribueix
significativament en la reducci6 de limpacte ambiental associat als processos
electroquimics: es redueix entre dues i quatre vegades la seva contribuci6 relativa en les
diverses categories d'impacte.

Tanmateix, comparant els escenaris en que hi participa la radiaci6 solar (SFF i SFEF), per a
la majoria de les categories d’'impacte, el procés quimic comporta un menor impacte
ambiental que l'electroquimic. Aquest fet evidencia que, tenint en compte les hipotesis i
limitacions assumides en aquest treball, és millor, des d’'un punt de vista ambiental, I'ds de
perdxid d’hidrogen produit al voltant de 50 km del consumidor que la seva sintesi

electroquimica in situ a partir d’oxigen o aire sintetic.
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L’evolucié de I'impacte ambiental per un mateix tipus de procés (EF o SFEF o SFF) és
funcio6 de les condicions experimentals. Per als processos electroquimics, al ser el consum
electric el factor amb impacte ambiental més significatiu, s’observa que com major és la
densitat de corrent aplicada, major és I'impacte ambiental associat a I'eliminacié del 70%
de la materia organica. Per tant, 'EF a 150 mA cm™2 és el procés ambientalment menys
sostenible. Per als processos quimics, el major impacte prové del major consum de peroxid
d’hidrogen. Conseqiientment, per una unitat funcional del 70%, el procés ambientalment
més sostenible és el de SFF utilitzant una concentraci6 inicial de 36,3 mM de peroxid
d’hidrogen, corresponent a la meitat de I'estequiometrica necessaria per mineralitzar l'a-
MPG seguint la reaccié 1.59. Tanmateix, cal tenir en compte que el temps de tractament
requerit per aquest escenari és aproximadament de 200 minuts; mentre que amb el procés
de SFF amb una concentracié inicial de 72,5 mM de peroxid d’hidrogen, segon escenari
amb menor impacte ambiental, 'anterior percentatge s’assoleix en 85 minuts. El factor
temps per als processos solars no contribueix a 'ACV realitzada en aquest treball, pero a

nivell operacional caldria tenir-lo en compte.

Per a la unitat funcional corresponent al 90% de la mineralitzacié, es comparen un menor
nombre d’escenaris. Només els segiients processos solars assoleixen 'anterior percentatge
d’eliminacié de la materia organica: SFEF 33,3 mA cm2; SFEF 100 mA cm % SFEF 150 mA
cm 2; SFF [H202]inicial = 72,5 mM; SFF [H202]inicial = 145 mM.

La contribucié relativa dels anteriors escenaris en les diverses categories d'impacte es
mostra a la Figura 4.41.
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Figura 4.41. Impactes relatius associats a cadascuna de les categories d'impacte pel 90% de la
mineralitzacié de 250 ml d’'una aigua residual contaminada amb 500 mg I'! d’a-MPG, i per als
seglients processos depuratius: (I) SFEF, 33,3 mAcm™2; (| ) SFEF, 100 mA cm2; (D) SFEF, 150
mA cm2; () SFF, [H20z]iniciar = 72,5 mM; () SFF, [H20z]iniciat = 145 mM.
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Per a aquesta unitat funcional, també s’observa que els processos solars quimics mostren
un menor impacte ambiental que els electroquimics per a la majoria de categories
d’impacte. L'excepci6 és per al potencial de toxicitat humana (HTP), en que el procés de
SFF amb una major concentracié inicial de perdxid d’hidrogen presenta un impacte
superior al de SFEF a 100 i 33,3 mA cm 2. Aquest resultat indicaria que un consum elevat
de peroxid d’hidrogen té un efecte potencial sobre la salut humana superior al fet de

produir-lo in situ electroquimicament, quan es consumeix electricitat moderadament.

Novament, per un 90% de mineralitzacid, 'eleccié final hauria d’ésser una solucié de
compromis entre 'aspecte temporal i 'impacte ambiental. Mentre que el procés de SFF
presenta uns menors impactes ambientals, el procés de SFEF a 100 i 150 mA cm™
requereix un temps de tractament menor. Temps de reaccid6 menors involucren la
necessitat de volums de reaccié menors i menys infraestructura, aspectes que no estan
contemplats en aquesta ACV ja que I'analisi s’ha dut a terme a escala de laboratori. Aquest
fet indicaria la necessitat de tenir en compte I'impacte ambiental associat a la construcci6

de les plantes de tractament d’aigua residual per al procés de SFF o SFEF.
4.3.3. CONCLUSIONS GENERALS

A escala de laboratori, i sota les limitacions i hipotesis assumides en aquesta tesi, es pot
afirmar, de forma general, que el procés de SFF amb concentracions inicials de peroxid
d’hidrogen moderades és el que presenta un menor impacte ambiental, en discordanca
amb els processos que presenten una major eficiencia depurativa (SFF amb la major
concentracio inicial de peroxid d’hidrogen de les utilitzades; SFEF amb la major densitat de
corrent de les aplicades). No obstant, els processos ambientalment més sostenibles també
presenten eficiéncies depuratives relativament elevades, principalment el procés de SFF

amb una concentraci6 inicial de 72,5 mM de peroxid d’hidrogen.

L’anterior conclusié pot variar substancialment per una escala pilot o industrial, tenint en
compte I'impacte ambiental associat a la construcci6 de la planta de tractament: un menor
temps de tractament suposaria la necessitat d'un menor volum del tanc de reaccié i, per
tant, menys infraestructura necessaria. Conseqiientment, seria interessant dur a terme una

analisi comparativa d’aquests processos més enlla de I'escala laboratori.

Finalment, les principals conclusions obtingudes sén valides al continent europeu i en
altres territoris en que l'electricitat és principalment obtinguda de les segiients fonts
d’energia, en ordre decreixent: energia nuclear, hidraulica, petroli, gas natural, i carbo

(Dones et al. 2004). Els resultats d’aquesta mateixa analisi duta a terme a territoris en que
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I'electricitat fos obtinguda principalment de fonts renovables, probablement variarien

substancialment i es reduiria I'impacte ambiental associat als processos electroquimics.

Addicionalment, cal tenir en compte que la base de dades utilitzada, Ecoinvent versio 2.1,
és una representacio mitjana de la situacié europea a I'any 2000. En els ultims deu anys,
I'escenari pot haver-se modificat significativament. Per exemple, segons I'estudi “World
Energy Outlook” presentat el novembre del 2008 per ’Agencia Internacional de 'Energia
(AIE), a partir del 2010 les noves tecnologies basades en energies renovables seran la
segona font de produccid d’electricitat després del carboni, a nivell mundial (Secretaria de
Estado de Energia 2008).

Concretament, en el cas de 'Estat espanyol, I'any 2008 va augmentar el consum d’energia
primaria en generacié d’electricitat provinent d’energies renovables (en un 9,5, 5,3 i 0,4%,
respecte 'any 2007 per a l'energia provinent de la biomassa i els residus, de 'energia
edlica, i de l'energia solar, respectivament). Tanmateix, va disminuir el provinent de
I'energia hidroelectrica en un 14,5% i va augmentar en un 27,3 i 7,0% el provinent del gas
natural i de la nuclear, respectivament, sent les primeres fonts de consum d’electricitat a
I'Estat espanyol (34,2 i 30,4%, respectivament) (Secretaria de Estado de Energia 2008).
Per tant, tenint en compte que aproximadament el 85% de I'electricitat s’obté d’energia no
renovable, es podria assumir que l'impacte ambiental associat a 'electricitat pel cas
concret de I'Estat espanyol seria similar a l'obtingut en aquest treball com a mitjana

europea.
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4.4. ANALISI DE LA BIODEGRADABILITAT

Segons els resultats obtinguts per als diversos AOP/AEOPs utilitzats en aquesta tesi per al
tractament d’'una aigua residual de baixa biodegradabilitat, els processos que combinen
majors eficiencies depuratives i menors impactes ambientals sén els que incorporen 1'is

de la radiacio solar. La resta de la tesi es centrara en aquest tipus de processos.

La mineralitzacié practicament total (combustié) de la materia organica, és assolida
exclusivament a través dels processos d’electroxidacié avangada amb radiacio solar (SFEF)
després de 5 hores d’electrolisi, i aplicant 100 i 150 mA cm 2. Contrariament, el procés de
SFF sota les condicions estudiades, tot i presentar un menor impacte ambiental, no
assoleix la combustié de la matéria organica. Per tant, la mineralitzaci6 s’hauria de
completar, per exemple, mitjancant 'addicié d'una major quantitat de reactius quimics o
amb temps de tractament majors, que podrien suposar un augment de 'impacte ambiental
i economic associat. A priori, 'alternativa economicament i ambientalment més sostenible

seria completar la depuraci6 de l'aigua residual a través d’un tractament biologic posterior.

En conseqiiéncia, es planteja la segiient qiiesti6: quin dels tractaments d’eliminacié de la
practica totalitat de la materia organica d'una aigua residual de baixa biodegradabilitat té
associat un menor impacte ambiental, el del procés de SFEF, o bé I'acoblament del procés

de SFF amb un tractament biologic posterior?

En base a resoldre I'anterior qiiestio, s’ha dut a terme I'acoblament d'un procés biologic de
fangs activats al tractament quimic de SFF que ha presentat un menor impacte ambiental
per a les dues unitats funcionals escollides (apartat 4.3):

- 70% de mineralitzaci6: SFF, [H202]inicia1 = 36,3 mM.

- 90% de mineralitzaci6: SFF, [Hz20z2]inicia1 = 72,5 mM.

L’analisi de l'evolucié temporal de la biodegradabilitat de l'aigua residual durant el
tractament quimic és un pas previ necessari a I'acoblament quimic-biologic. Permet
avaluar fins a quin moment és necessari el tractament quimic, ja que quan l'aigua residual
presenti una biodegradabilitat elevada, aquest s’aturaria i es finalitzaria la depuracié amb

un tractament biologic.

L’analisi de la biodegradabilitat s’ha dut a terme a partir de la técnica que porta implicita
més avantatges, segons s’ha descrit a 'apartat 1.6: la respirometria. Llurs resultats sén
comparats posteriorment amb la relacié DBOs/DQO0, la qual ha estat extensament utilitzada
per a la determinaci6 de la biodegradabilitat (Farré 2007; Garcia-Montafio 2007; Bacardit
2007).
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4.4.1. RESPIROMETRIA

La metodologia proposada per a la respirometria ha estat a bastament descrita a
I'apartat 3.6, utilitzant un respirometre tipus LSS (Liquid-Static-Static). Posteriorment a la
determinacié de la respiracié6 endogena, les respirometries consten de tres polsos
successius de materia organica (acid acetic — aigua residual — acid aceétic) per a la
identificacié de l'efecte toxic/inhibidor o del grau de biodegradabilitat d’'un determinat
pols d’aigua residual. Per exemplificar el procediment seguit, es representa la Figura 4.42
en la que s’avalua la biodegradabilitat d’'un pols d’a-MPG amb una DQOaddicionada=5 mg 1'* O2.
Cal recordar que la mesura de l'oxigen dissolt es comencga a anotar 60 segons després

d’haver addicionat el pols i tancar herméticament el reactor (estimat com a temps de
resposta de la biomassa).
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Figura 4.42. Evolucié de l'oxigen dissolt al llarg del temps en un respirometre de 300 ml de
capacitat i una concentracié de fangs de 3000 mg 11 SSV, a pH = 7,5 i a 25°C, a I'addicionar polsos
successius dels segiients compostos: (--A--) respiracié endogena; (--@®--) pols d’acid acétic,

DQOuddicionada = 5 mg 11 0z; (-- O--) pols d’ a-MPG, DQOuddicionada = 5 mg 11 Oz; (-- 4--) pols d’acid
aCétiC, DQOaddicianada =5 mg 1 (073

La representaci6 de l'oxigen dissolt al llarg del temps en el respirometre, préviament
saturat d’oxigen, mostra una resposta lineal. El pendent de la recta correspon a 'OUR. La
respiracié endogena de la biomassa ve representada per la primera recta i llur pendent és
I’OURendogena. La velocitat de consum endogen es manté davant la preséncia d'un substrat
extern (Guisasola 2003); per tant, cal restar-la a les OUR obtingudes a I'addicionar els
diversos polsos de matéria organica.

La segona i quarta representacié lineal corresponen al pols d’acid acétic addicionat
(DQOaddicionada=5 mg 11 02); i la tercera, al d’aigua residual, en aquest cas, a-MPG

(DQO:ddicionada=5 mg 1I'! 02). Les equacions obtingudes per a les diverses rectes presentades
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a la Figura 4.42, a partir de les quals es calcula I'OURexogena associada al substrat extern, es
presenten a continuacio:

(-N-)OD=6,81-0,18t R2=0,9983 OUR endogena=0,18 mg 021 min?
(-®-)0D=39,13-0,70t R?2=0,9966 OUR acidacetic=0,70-0,18=0,52~0,5 mg Oz 1 min™?
(-O-)0D=24,77-0,16t R2=0,9984 OUR «mpc=0,16-0,18 ~0 mg 021" min?!
(-4-)0D=185,26-0,70t R?2=0,9981 OUR acidacetic=0,70-0,18=0,52~0,5 mg Oz 1" min!

L’OUR associada al consum d’acid acétic presenta valors relativament elevats,
corresponents a 0,5 mg Oz I'! min’!, resultat que indica que aquesta substancia és
rapidament biodegradable per part de la biomassa heterotrofa. Altrament, el pols d'a-MPG
presenta una velocitat de consum d’oxigen practicament igual a quan no ha tingut lloc
I'addicié de substrat extern (respiraci6 endogena), és a dir, presenta una OUR
practicament igual a 0 mg Oz 1 min%, fet que corrobora que el contaminant model objecte
d’estudi d’aquesta tesi no és biodegradable.

L’a-MPG es pot considerar com una substancia no toxica/inhibidora ja que la velocitat de
consum de I'acid acétic en el quart pols, posterior a I'addici6é d’aquest contaminant al medi,

és practicament igual a la del segon pols.

4.4.1.1. ESTUDI DE LA REPRODUCTIBILITAT DEL SISTEMA

Primerament, es mostra la reproductibilitat del sistema. La resposta d'una
biomassa no aclimatada és funcié del tipus i concentracidé de materia organica que
composa el pols d’aigua residual. El valor d’'OURexsgena per al mateix tipus de pols pot variar
entre diversos experiments, principalment degut a '’heterogeneitat de microorganismes
que composen el fang activat. Tanmateix, per un mateix experiment, els valors d’OURexogena

per a polsos d’'una mateixa substancia i una mateixa concentracié és semblant.

A tall d’exemple, es mostren els valors d’'OURexogena Obtinguts per a tres polsos d’acid acetic
(DQOaddicionada = 5 mg 1"t 02) i dos polsos d’acid propionic (DQOaddicionada = 5 mg 11 02):

- OUR acidacetic: (0,51 + 0,03) mg Oz 't min't. CV: 5,7%

- OUR acid propionic: (0,074 + 0,007) mg Oz I’ min-L. CV: 6,8%

En la respirometria, s’obtenen coeficients de variacid inferiors al 7%. En canvi, per a la
majoria de processos quimics, aquest valor es situa per sota el 2%. No obstant, tenint en
compte que el tractament bioldgic presenta un major nombre de variables incontrolables,
s’acceptaria el procediment proposat per a la respirometria, utilitzant un reactor tipus LSS,

com a reproductible.
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El valor d’OURexogena €és superior per a l'acid acétic que per al propionic, fet que indica la

major biodegradabilitat del primer acid respecte al segon.

4.4.1.2. ESTUDI PRELIMINAR DEL COMPORTAMENT RAPIDAMENT
BIODEGRADABLE, INERT O TOXIC/INHIBIDOR DE VARIS TIPUS DE
SUBSTANCIES

Preliminarment, es va dur a terme un estudi respirometric amb diversos tipus de
substancies, algunes d’elles intermedis de reaccié obtinguts a partir de la degradaci6é de
I'a-MPG, per determinar-ne el seu grau de biodegradabilitat, llur comportament inert o el
seu efecte toxic/inhibidor. La majoria d’elles han estat avaluades préviament mitjancant
un respirometre tipus LFS (Liquid—Flowing-Static) (Suarez-Ojeda et al. 2007), el qual

presenta una major complexitat operacional que I'utilitzat en aquesta tesi.

Els compostos escollits son els segiients: acid acetic, acid propionic, fenol, D(+)-glucosa,

catecol, p-benzoquinona i a-MPG. La DQOaddicionada Varia entre 5-20 mg 1™ Oz (Taula 4.17).

De les diverses substancies avaluades, 'acid propionic és el que presenta un grau de
biodegradabilitat superior, després de l'acid acétic. Es classificat com una substancia
rapidament biodegradable: les OURexogenes associades a un pols de 20 i 5 mg 1! O:
presenten valors de 0,3 i 0,1 mg Oz I'! min™!, que representen aproximadament un 36 i
16% de la biodegradabilitat respecte a I'acid acétic (equaci6 3.10), respectivament.

La D(+)-glucosa, en canvi, seria classificada com una substancia lentament biodegradable
ja que presenta una OURexogena = 0,03 mg Oz I'* min'! per una DQOaddicionada= 5 mg 't Oz,

corresponent a un percentatge de biodegradabilitat respecte a I'acid acétic del 5%.

El comportament diferenciat de la biomassa vers aquests substrats organics també ha
estat observat per Guisasola (2003). La major velocitat de consum d’'un compost organic
pot ésser associada a la major habituacié de la biomassa a aquest. Per exemple, I'acid acétic
és un dels productes finals en la mineralitzaci6 d'un significatiu nombre de compostos
organics presents a laigua residual urbana o domestica tractada a les EDARs.
Probablement, la biomassa utilitzada en el respirometre d’aquet treball, provinent de
I'EDAR de Manresa, ja hi esta aclimatada i, per aquest motiu, s’'obté una OURexogena SUperior

per al'acid acetic.

Altres substancies avaluades, com el fenol i I'a-MPG, es comporten com a contaminants
inerts per a les quantitats estudiades. En canvi, el catecol i la p-benzoquinona mostren un
comportament diferenciat en funcié de la concentracié addicionada al respirometre: per

una DQOaddicionada = 5 mg 1" Oz, el catecol presenta un comportament inert, mentre que la p-
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benzoquinona és lleugerament biodegradable (10% de biodegradabilitat respecte a l'acid

acétic); contrariament, per a concentracions superiors (DQOaddicionada = 10 /0 20 mg 1! 02)

tenen un efecte toxic/inhibidor per a la biomassa. Suarez-Ojeda (2007) també va observar

aquesta variacié de la toxicitat/inhibicié en funcié de la quantitat de catecol i de p-

benzoquinona addicionada al respirometre; tanmateix, les seves condicions operacionals i

metodologia permetien diferenciar I'efecte toxic de I'inhibidor per als diversos substrats

externs.

Taula 4.17. Estudi preliminar de la biodegradabilitat i del comportament toxic/inhibidor de

diferents substancies mitjancant la respirometria.

Pols 1 Pols 2 Pols 3
Pols de substrat Acid acetic Acid propionic |Acid acétic + acid propionic
DQOaddicionada / mg 171 02 20 20 20 +20
OUR / mg 021" min™ 0,7 0,3 0,8
Pols de substrat Acid acétic Acid propionic |Acid acétic + acid propionic
DQOaddicionada / Mg 171 02 5 5 5+5
Biodegradable OUR / mg 021"t min™! i 0,5 0,1 i 0,7
Pols de substrat Acid acétic D(+)-glucosa | Acid acetic + D(+)-Glucosa
DQOaddicionada / mg 171 O2 5 5 5+5
OUR / mg 021" min™* 0,5 0,0 0,7
Pols de substrat Acid acetic p-benzoquinona Acid acétic
DQOaddicionada / mg 171 02 5 5 5
OUR / mg 021" min™* 0,5 0,1 0,5
Pols de substrat Acid acétic Fenol Acid acetic + fenol
DQOaddicionada / Mg 171 O2 5 5 5+5
OUR / mg 021" min™* 0,7 0,0 0,7
Pols de substrat Acid acétic a-MPG Acid acétic
DQOaddicionada / mg 171 02 5 5 5
Comportament | OUR / mg 0,1 min! 0,5 0,0 0,5
inert Pols de substrat Acid acetic a-MPG Acid acétic
DQOaddicionada / mg 171 02 20 10 20
OUR /mg 021" min™* 0,6 0,0 0,6
Pols de substrat Acid acétic Catecol Acid acétic
DQOaddicionada / Mg 171 02 5 5 5
OUR / mg 021"t min™! 0,5 0,0 0,5
Pols de substrat Acid acetic Catecol Acid acétic
DQOaddicionada / Mg 171 02 5 10 5
OUR / mg 021"t min™! 0,5 0,1 0,3
Comportament Pols de substrat i Acid acetic p-benzoquinona Acid aceétic
toxic/inhibidor DQOaddicionada /7mg.l 1702 5 10 5
OUR / mg 021"t min™! 0,5 0,1 0,4
Pols de substrat Acid acetic p-benzoquinona Acid acétic
DQOaddicionada / Mg 171 O2 5 20 5
OUR /mg 021" min™ 0,4 0,1 0,2
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4.4.1.3. ESTUDI DE LA BIODEGRADABILITAT/TOXICITAT/INHIBICIO DE L’AIGUA
TRACTADA AMB EL PROCES DE FENTON ([H:0z]iniciat = 36,3 mM)

El procés de Fenton amb una menor concentracid inicial de peroxid d’hidrogen és
el primer tractament per al que es va dur a terme l'evolucié temporal de la
biodegradabilitat dels 250 ml de l'aigua residual contaminada amb 500 mg I'! d’a-MPG
(Taula 4.18). La rad principal és la segiient: el percentatge de mineralitzacid assolit
mitjancant aquest procés és baix, del 20% aproximadament; tanmateix, després de 30
minuts de tractament, 'a-MPG és degradada completament. Per tant, cal comprovar si els
intermedis de reacci6 generats i la concentracié d’aquests al medi confereixen una major
biodegradabilitat a l'aigua residual, o si pel contrari, n'augmenta la toxicitat o l'efecte
inhibidor.

Taula 4.18. Evolucié temporal de la biodegradabilitat i del comportament toxic/inhibidor de 250
ml d’una aigua residual contaminada amb 500 mg I d’a-MPG, en preséncia de 10 mg I de Fe?+,
tractada mitjangant el procés de Fenton ([H20z]niciat = 36,3 mM), a pH ~ 2,91 25°C.

1er pols 2on pols 3er pols
Pols de substrat Acid acétic Pols (30 minuts) Acid acétic
DQOaddicionada / mg It 0: 5 5 5
Comportament OUR / mg 021" min™* 0,2 0,0 0,1
toxic/inhibidor Pols de substrat Acid acetic Pols (60 minuts) Acid acétic
DQOaddicionada / mg It 0: 5 5 5
OUR / mg 021" min™* 0,2 0,0 0,1
Pols de substrat Acid acetic Pols (0 minuts) Acid acétic
DQOaddicionada / mg It 0: 5 5 5
OUR / mg 021" min™* 0,5 0,0 0,5
Pols de substrat Acid acétic Pols (90 minuts) Acid acétic
DQOaddicionada / mg 171 O 5 5 5
Comportament OUR / mg 021"t min™! 0,2 0,0 0,2
inert Pols de substrat Acid acetic Pols (120 minuts) Acid acétic
DQOaddicionada / Mg 171 O2 5 5 5
OUR /mg 021 min™! 0,2 0,0 0,2
Pols de substrat Acid aceétic Pols (180 minuts) Acid aceétic
DQOaddicionada / mg 171 O 5 5 5
OUR /mgO0z1 " min? 0,2 0,0 0,2

Durant la primera hora de tractament mitjancant el procés de Fenton, hi ha un lleuger
augment de la toxicitat/inhibici6 de 'aigua residual, arribant a un percentatge proper al
34% de toxicitat/inhibicié (seguint I'equaci6 3.9) als 60 minuts. Aquesta pot ésser
associada als primers intermedis aromatics generats i la concentracié d’aquests al medi,
com per exemple, el catecol o la hidroquinona, obtinguts com a conseqiiéncia de la pérdua
del grup funcional 2-aminopropionic de I'a-MPG, postulada en les primeres etapes de la via

degradativa (Figura 4.8).
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Posteriorment a la primera hora de tractament, I'aigua residual mostra un comportament
inert. Aquest resultat sembla indicar que els anteriors intermedis aromatics que conferien
toxicitat/inhibicié al medi han estat total o parcialment degradats a substancies lentament

biodegradables i sense un caracter toxic/inhibidor.

L’aigua residual tractada amb el procés de Fenton no pot ésser acoblada a un tractament
biologic posterior ja que, tot i I'eliminacié de 'a-MPG durant els primers 30 minuts de
reacci6, els productes intermedis en els que es transforma presenten una baixa

biodegradabilitat i/o toxicitat/inhibicio.

4.4.1.4. ESTUDI DE LA BIODEGRADABILITAT/TOXICITAT/INHIBICIO DE
L’AIGUA TRACTADA AMB EL PROCES DE SFF ([H:20z]iniciat = 36,3 mM)

L’evolucié temporal de la biodegradabilitat i el comportament toxic/inhibidor
dels 250 ml de l'aigua residual contaminada amb 500 mg 1! d’a-MPG, tractada mitjan¢ant
el procés de SFF, i utilitzant la menor concentraci6 inicial de peroxid d’hidrogen (36,3

mM), es presenta a la Taula 4.19.

Taula 4.19. Evolucié temporal de la biodegradabilitat i del comportament toxic/inhibidor de 250
ml d’una aigua residual contaminada amb de 500 mg I d’a-MPG, en preséncia de 10 mg I de
Fe2*, tractada mitjangant el procés de SFF ([H20:]inicial = 36,3 mM), a pH ~ 2,9 i 25°C.

1er pols 2o0n pols 3er pols
Pols de substrat Acid acétic Pols (30 minuts) Acid acétic
DQOaddicionada / mg 171 O2 5 5 5
Comportament OUR / mg 021"t min! 0,2 0,0 0,0
toxic/inhibidor Pols de substrat Acid acetic Pols (60 minuts) Acid acétic
DQOaddicionada / Mg 171 O2 5 5 5
OUR /mg 021" min™! 0,4 0,0 0,3
Pols de substrat Acid acetic Pols (0 minuts) Acid acétic
DQOaddicionada / Mg 171 O2 5 5 5
OUR /mgO0z1 " min? 0,5 0,0 0,5
Comportament Pols de substrat _ Acid acetic Pols (90 minuts) Acid acétic
Tere DQOaddicionada /_mgl 1_02 5 5 5
OUR /mgO0z1 ' min? 0,4 0,0 0,4
Pols de substrat Acid acétic Pols (120 minuts) Acid acétic
DQOaddicionada / mg 1t 0: 5 5 5
OUR /mgO0z1 " min? 0,4 0,0 0,4
Pols de substrat Acid acétic | Pols (150 minuts) Acid acétic
DQOaddicionada / mg 1t 0: 5 5 5
Rapidament OUR /mgO0z1 " min? 0,1 0,1 0,1
biodegradable Pols de substrat Acid acetic Pols (180 minuts) Acid acétic
DQOaddicionada / mg 171 O 5 5 5
OUR /mgO0z1 ' min? 0,6 0,1 0,6
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Les dades obtingudes mostren un comportament semblant al del procés de Fenton durant
la primera hora de tractament, tot i que el grau de toxicitat/inhibici6é aportat per I'aigua
residual durant aquest temps de reaccid6 és menor en aquest cas: augment
d’aproximadament un 22% de la toxicitat/inhibici6 de l'aigua residual als 60 minuts,

novament deguda als intermedis generats en les primeres etapes de la via degradativa.

L’avaluaci6 de la biodegradabilitat de I'aigua residual als 90 i 120 minuts, indica el seu
caracter inert i la manca de toxicitat/inhibicié; conseqiientment, en aquesta etapa, els
compostos intermedis que conferien caracter toxic/inhibidor al medi s’han degradat total
o parcialment a altres substancies innocues. Entre els 120 i 150 minuts, la
biodegradabilitat del medi augmenta, situant-se a un valor del 93% als 150 minuts
(seguint I'equacié 3.10), i donant lloc a que, a partir d’aquest moment, I'aigua residual
obtinguda sigui rapidament biodegradable. Aquesta etapa és associada a la generacid
d’acids carboxilics alifatics de cadena curta, que so6n facilment assimilables pels

microorganismes heterotrofs.

Per tant, 'acoblament al procés bioldgic es pot efectuar després de 2,5 hores de tractament
quimic mitjangant el procés de SFF quan s’utilitza una concentracié inicial de 36,3 mM de

perdxid d’hidrogen. La mineralitzaci6 assolida amb aquest tractament és del 65%.

4.4.1.5. ESTUDI DE LA BIODEGRADABILITAT/TOXICITAT/INHIBICIO DE
L’AIGUA TRACTADA AMB EL PROCES DE SFF ([H20z]iniciat = 72,5 mM)

L’evolucié temporal de la biodegradabilitat i del comportament toxic/inhibidor
son avaluats, en aquest cas, per al procés de SFF utilitzant una concentracié inicial de 72,5
mM de peroxid d’hidrogen (Taula 4.20).

El comportament és paral-lel al presentat per l'aigua residual tractada amb el mateix
procés utilitzant la meitat de peroxid d’hidrogen inicialment. La diferencia rau en que, en
aquest cas, 'aigua residual és rapidament biodegradable en un menor temps de reaccié:

després de 2 hores, i assolint un percentatge de mineralitzacié d’aproximadament el 80%.

Es destacable 'OUR associada al pols d’aigua residual als 150 minuts de tractament, el qual
presenta un valor superior al del propi acid acetic, pres com a referéncia de substancia
rapidament biodegradable. Aquest resultat indicaria que l'aigua residual en aquestes

condicions presenta una biodegradabilitat comparable a la d’aquest acid.
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Conseqiientment, I'acoblament al procés biologic es pot dur a terme després de 2 hores de
tractament quimic mitjancant el procés de SFF quan s’addiciona inicialment una
concentracié de 72,5 mM de peroxid d’hidrogen. La mineralitzacié assolida fins aquest

moment és del 87%.

Taula 4.20. Evolucié temporal de la biodegradabilitat i del comportament toxic/inhibidor de 250
ml d’'una aigua residual contaminada amb 500 mg ™! d’a-MPG, i en preséncia de 10 mg I de Fe?+,
tractada mitjangant el procés de SFF ([H20:]inicia = 72,5 mM), a pH ~ 2,9 i 25°C.

1er pols 2on pols 3er pols
Pols de substrat Acid acétic Pols (30 minuts) Acid acétic
DQOaddicionada / mg 1t 0: 5 5 5
Comportament OUR /mgO0z1 " min? 0,6 0,2 0,4
toxic/inhibidor Pols de substrat Acid acétic Pols (60 minuts) Acid acétic
DQOaddicionada / mg 171 02 5 5 5
OUR /mgO0z1 ' min? 0,5 0,1 0,2
Pols de substrat Acid acetic Pols (0 minuts) Acid acétic
DQOaddicionada / Mg 171 O2 5 5 5
Comportament OUR / mg 0211 min™? 0,5 0,0 0,5
inert Pols de substrat Acid acétic Pols (90 minuts) Acid acétic
DQOaddicionada / Mg 171 O2 5 5 5
OUR /mg 021" min™! 0,3 0,0 0,3
Pols de substrat Acid acétic | Pols (120 minuts) Acid acétic
DQOaddicionada / Mg 171 O2 5 5 5
OUR /mg 021" min™! 0,2 0,2 0,2
Rapidament E(SZ de subst/rat Ho Acid acéti;: Pols (150 minutsg Acid acéti;:
. addicionada / Mg 2
biodegradable | \0 / 11g 0, I't min"t 0,6 0,7 0,6
Pols de substrat Acid acétic Pols (180 minuts) Acid acétic
DQOaddicionada / Mg 171 O2 5 5 5
OUR /mg Oz min? 0,6 0,6 0,6

4.4.2. DBOs / DQO

Els resultats obtinguts a partir de la respirometria s6n comparats amb els de I'evoluci6
temporal de la relacié DBOs/DQO per als mateixos processos i condicions que en la tecnica

anterior. Els resultats obtinguts en aquest tltim cas es presenten a la Figura 4.43.

Tenint en compte la classificacié de la biodegradabilitat de I'aigua residual en base a la
relacié DBOs/DQO proposada per Bacardit (2007), i introduida a I'apartat 1.6, una aigua
presenta un contingut organic rapidament biodegradable quan la seva relaci6 DBOs/DQO

és superior a 0,59. Per a valors situats entre 0,1 i 0,59, la biodegradaci6 seria incompleta.
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Figura 4.43. Evolucié temporal de la relaci6 DBOs/DQO de 250 ml d’una aigua residual
contaminada amb 500 mg "1 d’a-MPG, en preséncia de 10 mg 1! Fe?*, a pH ~ 2,9 i 25°C, tractada
mitjangant els segiients AOPs: (0) Fenton, [H20z]iniciai= 36,3 mM; () SFF, [H20z]iniciai= 36,3 mM;
(V) SFF, [H202]iniciai= 72,5 mM.

Per als processos i condicions estudiats, I'aigua residual tractada amb el procés de Fenton
presenta uns valors de DBOs/DQO inferiors a 0,3 per a tots els temps de reaccié. Per tant,
la biodegradacié d’aquest tipus d’aigua residual seria incompleta mitjangant un tractament
biologic de fangs activats. El valor d’aquesta relaci6 als 120 i 180 minuts és
aproximadament igual a l'obtingut als 30 minuts de tractament. Tanmateix, la
respirometria permet diferenciar el tipus d’aigua residual: ambdos casos s6n lentament
biodegradables, perdo amb la diferéncia que, als 30 minuts, el medi presenta un

comportament toxic/inhibidor per a la biomassa, mentre que als 120—180 minuts és inert.

La biodegradabilitat és semblant per als tres processos estudiats durant la primera hora de
tractament, presentant una DBOs/DQO inferior a 0,3. Posteriorment, aquesta augmenta
significativament quan s’utilitza el procés SFF amb una concentracid inicial de 72,5 mM de
peroxid d’hidrogen, situant-se al voltant de 0,5 als 90 minuts i sent superior a 0,8 a les
dues hores de reaccié. Tanmateix, entre la segona i tercera hora de tractament, la relaci6
DBOs/DQO decau fins a valors propers a 0,5 als 180 minuts; aquest ultim resultat indicaria
una reduccio en la biodegradabilitat, fet que no es correspon amb els resultats obtinguts en
la respirometria per aquest procés i condicions en la que s’obté que, a partir dels 120
minuts, 'aigua presenta una biodegradabilitat comparable a la de I'acid acétic.

Per al procés de SFF amb una menor concentracié inicial de peroxid d’hidrogen, 'augment
significatiu de la biodegradabilitat té lloc a partir dels 120 minuts, arribant a una relaci6
DBOs/DQO superior a 0,7 als 150 i 180 minuts.
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Conseqiientment, els resultats obtinguts mitjancant la relacié DBOs/DQO s6n concordants
amb els de la respirometria per determinar el moment a partir del qual I'aigua residual és
rapidament biodegradable. No obstant, ambdues técniques presenten alguns resultats
discordants puntualment, probablement degut a la diferencia entre les condicions

experimentals utilitzades en ambdos casos.
4.4.3. CONCLUSIONS GENERALS

L’efluent provinent del tractament quimic de 250 ml d’aigua residual contaminada amb
500 mg 1! d’'a-MPG mitjangant el procés de SFF presenta un caracter rapidament
biodegradable als 120 i 150 minuts de reaccid, quan s’utilitza una concentraci6 inicial de
perdxid d’hidrogen de 72,5 i 36,3 mM, respectivament. A partir d’aquest moment, es
podria aturar el tractament quimic i completar la depuracié mitjancant un tractament

biologic de fangs activats.

La respirometria i la relaci6 DBOs/DQO (utilitzant la classificacié de Bacardit (2007))
permeten avaluar correctament el moment a partir del qual una aigua residual és
rapidament biodegradable. Addicionalment, la respirometria permet determinar el seu
caracter inert o toxic/inhibidor, i quantificar-lo respecte a una substancia de referéncia

que sigui rapidament biodegradable, com per exemple, 'acid acétic.
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4.5. ACOBLAMENT QUIMIC-BIOLOGIC

El tractament bioldgic de fangs activats s’ha dut a terme en un reactor seqiiencial

discontinu (SBR), seguint les condicions experimentals detallades a I'apartat 3.7.

Es treballa paral-lelament amb dos SBRs per tractar els dos tipus d’afluents provinents del
tractament quimic: el provinent del procés de SFF amb la menor concentraci6 inicial de
peroxid d’hidrogen, 36,3 mM, i el que prové del mateix procés amb una concentraci6 inicial
de 72,5 mM de peroxid d’hidrogen.

Inicialment, el temps de retencié hidraulic (TRH) ha estat de 2 dies. Conseqiientment,
tenint en compte que el volum total del reactor és de 500 ml, el cabal d’entrada/sortida ha
estat de 250 ml dia™. La seqiiéncia de funcionament de I'SBR per a cada cicle és detallada a
la Figura 3.8. Ambdos reactors han estat treballant en les condicions operacionals
anteriors durant 10 cicles consecutius. Posteriorment, i amb la biomassa ja aclimatada, el
TRH s’ha reduit a 1 dia. Sota aquestes ultimes condicions s’han realitzat 5 cicles

consecutius.

S’ha dut a terme la mesura del TOC, de I'amoni, i del nitrat, tant a I'afluent com a 'efluent

per ambdds SBRs, al llarg dels cicles de funcionament.

La mitjana dels resultats, la seva desviacié estandard i l'interval de confianca (del 95%)
son obtingudes a partir dels tres ultims cicles per al TOCefuent i per al percentatge de
matéria organica eliminada en el tractament biologic, ja que és el moment en el que es
considera que la biomassa es troba més aclimatada al tipus d’afluent. La mitjana del

TOCafuent és obtinguda tenint en compte els 10 i 5 cicles realitzats.
4.5.1. EFICIENCIA DE MINERALITZACIO
4.5.1.1. SSF ([H20z]iniciat = 36,3 mM) -SBR

La Taula 4.21 mostra els valors de TOC a I'afluent i a I'efluent de I’SBR, juntament
amb el percentatge d’eliminacié de mateéria organica associat al tractament biologic de

fangs activats, per a cada cicle i per un TRH de 2 dies.

Per a aquest TRH, la carrega massica correspon aproximadament a 0,19 mg TOC mg * SSV
dia™.. S’'obté un percentatge de mineralitzaci6 elevat, del (74 * 2)%, en els tres udltims
cicles. Tanmateix la quantitat de matéria organica a I'efluent continua essent significativa
(propera a un TOC de 30 mg 1'1). Aquest fet indica, probablement, la preséncia d’algunes

substancies de baixa biodegradabilitat a 'afluent provinent del procés de SFF en el que
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s’'utilitza la menor concentracié inicial de peroxid d’hidrogen, ja que el TOC residual
corresponent a la lisi cel-lular presenta valors menors, situats al voltant de 5-7 mg 1, com

es mostrara posteriorment (Taula 4.25).

L’evoluci6 del percentatge de mineralitzacié al llarg dels deu cicles no segueix un
comportament definit: per a la majoria de casos, es situa al voltant del 74%, amb excepcid
del quart i sise cicle en que s’obtenen els valors més extrems. La variabilitat dels resultats
pot ésser funci6 de la variabilitat en els compostos que formen I'afluent, ja que el procés de
SFF depén a bastament de les condicions climatologiques.

Fins als primers deu cicles, no s’observa l'aclimatacié de la biomassa a l'afluent, que

comportaria un lleuger augment en el percentatge d’eliminacié de la materia organica.

Taula 4.21. Tractament dels 250 ml d’afluent provinent del procés de SFF ([H20:]inicial = 36,3 mM)
mitjancant un SBR de 500 ml de capacitat, 600 mg ™! SSV i TRH = 2dies. Eliminacié del TOC

durant els primers 10 cicles de tractament.

TRH / dies Cicle TOC ,,‘:571th / TOC ";zgllll:nt / TOCI";g;?;n‘;’t en
2 1 110,1 27,7 74,8
2 2 111,5 31,1 72,1
2 3 112,7 29,4 73,9
2 4 109,4 35,4 67,6
2 5 112,1 27,7 75,3
2 6 108,3 22,4 79,3
2 7 105,1 25,6 75,6
2 8 110,3 29,0 73,7
2 9 113,7 30,8 72,9
2 10 118,6 27,9 76,5
Mitjana 111,2 (n=10) 29,3 (n=3) 74,3 (n=3)
Desviacio6 estandard 3,6 1,5 1,9
IC (=0,05) 2,2 1,7 2,1
(111+2) (29+2) (74 £ 2)

Els resultats obtinguts per als cinc dltims cicles, duts a terme després dels anteriors amb la
mateixa biomassa, amb un TRH =1 dia i, per tant, una carrega massica = 0,37 mg TOC mg!

SSV dia't, es mostren a la Taula 4.22.
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Taula 4.22. Tractament dels 250 ml d’afluent provinent del procés de SFF ([H20z]inicial = 36,3 mM)
mitjancant un SBR de 500 ml de capacitat, 600 mg 1! SSV i un TRH = 1dia. Eliminacié del TOC

durant 5 cicles de tractament consecutius als 10 cicles anteriors.

TRH / dies Cicle TOC "cijq‘I;ljent / TOC ";zglll:nt / TOLI";g;:;n‘;’t en

1 11 115,6 33,2 71,3

1 12 108,2 22,9 78,9

1 13 109,6 25,6 76,6

1 14 110,5 22,0 80,1

1 15 116,6 26,0 77,7
Mitjana 112,1 (n=5) 24,5 (n=3) 78,1 (n=3)

Desviacié estandard 3,8 2,2 1,8

IC («=0,05) 3,3 2,5 2,0

(112 +2) (25+3) (78 +2)

A partir del dese cicle, s'observa un lleuger augment del percentatge de mineralitzacid,
passant del (74 * 2)% a un (78 £ 2)% en els tres ultims cicles, associat a la lleugera i lenta
aclimataci6 dels microorganismes. El TOC residual és, per tant, lleugerament menor (25 *
3mgl).

En conseqiliéncia, mitjan¢ant I'acoblament quimic (SFF [H202]iica = 36,3 mM)-biologic
(fangs activats) s’obté, aproximadament, una mineralitzacié del 93% dels 250 ml d’'una

aigua residual de baixa biodegradabilitat contaminada amb 500 mg 1! d’a-MPG.

4.5.1.2. SSF ([H20z]iniciat = 72,5 mM) -SBR

La Taula 4.23 mostra els resultats obtinguts per al tractament bioldgic de I'afluent
provinent del procés de SFF amb una concentracié inicial de 72,5 mM de peroxid
d’hidrogen, durant els primers deu cicles successius (TRH = 2dies; carrega massica = 0,07
mg TOC mg ! SSV dia™1); mentre que la Taula 4.24, els corresponents als cinc dltims cicles

consecutius als anteriors (TRH = 1dia; carrega massica = 0,14 mg TOC mg  SSV dia™1).

La quantitat de materia organica eliminada en I'SBR, en valor absolut, és menor en aquest
cas que en l'anterior ja que la carrega massica de I'afluent és significativament menor en
aquestes condicions. Tanmateix, en termes relatius, s'obté un major percentatge de
mineralitzacié en I'SBR, assolint un (83 + 5)% per als deu primers cicles. El TOC residual és
de (8 £ 1 mgl1)iésproper al TOC residual corresponent a la lisi cel-lular, com es mostrara

posteriorment (Taula 4.25).
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L’aclimataci6 de la biomassa a l'afluent és significativa, principalment durant els quatre

primers cicles en els que es passa d’'un 59 a un 80% de TOC eliminat.

Taula 4.23. Tractament dels 250 ml d’afluent provinent del procés de SFF ([H20z]inicial = 72,5 mM)
mitjangant un SBR de 500 ml de capacitat, 600 mg 1! SSV i TRH = 2dies. Eliminacié del TOC
durant els primers 10 cicles de tractament.

TRH / dies Cicle TOC ’:glll_f;’nt / TOC ’:glll:nt / TOLI";gg;n;)t en
2 1 37,0 15,3 58,6
2 2 39,5 12,9 67,3
2 3 40,0 11,3 71,7
2 4 36,2 7,3 80,1
2 5 39,6 54 86,4
2 6 50,5 59 88,4
2 7 39,9 7,0 82,4
2 8 41,0 9,0 78,0
2 9 52,4 6,6 87,3
2 10 45,4 7,1 84,5
Mitjana 42,1 (n=10) 7,6 (n=3) 83,3 (n=3)
Desviaci6 estandard 55 1,3 4,8
IC (0 =0,05) 3,4 1,4 54
(42+3) (8x1) (83+5)

Taula 4.24. Tractament de 250 ml d’afluent provinent del procés de SFF ([H202]iniciat = 72,5 mM)
mitjangant un SBR de 500 ml de capacitat, 600 mg "1 SSV i TRH = 1dia. Eliminacié del TOC durant

5 cicles de tractament consecutius als 10 cicles anteriors.

TRH / dies Cicle TOC afluent / TOC efluent / TOC eliminat en
mg I mg I I'SBR / %
1 11 41,2 14,8 64,2
1 12 45,6 15,3 66,5
1 13 40,5 7,9 80,6
1 14 36,7 51 86,2
1 15 49,1 7,3 85,0
Mitjana 42,6 (n=5) 6,8 (n=3) 83,9 (n=3)
Desviaci6 estandard 4,8 1,5 2,9
IC (¢ =0,05) 4,2 1,7 3,3
(43+4) (7£2) (84 +3)
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La reduccié del TRH a 1 dia comporta un reduccié en I'eliminaci6 de la matéria organica en
els dos primers cicles amb els que es treballa en aquestes condicions, que podria ésser
associada principalment a aquesta variacié. Tanmateix, per als tres ultims cicles, els valors

de TOC residual i eliminat s6n semblants als obtinguts per als cicles 8-10.

Per tant, a través d’aquest acoblament quimic (SFF [H202]inicia = 72,5 mM)-biologic (fangs
activats) s’obté una mineralitzacié practicament total i superior a la del cas anterior, del
98% aproximadament, dels 250 ml d’'una aigua residual de baixa biodegradabilitat

contaminada amb 500 mg 1! d’a-MPG.
4.5.1.3. EVOLUCIO TEMPORAL DEL TOC NORMALITZAT EN ELS SBRs

L’evolucié temporal del TOC normalitzat al llarg del tractament biologic ha estat
mesurat per ambdoés reactors i per als cicles 1, 5, 9 i 13. Els resultats obtinguts es mostren

ala Figura 4.44.
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Figura 4.44. Evolucié temporal normalitzada del TO/C en un SBR de 500 ml de capacitat i 600 mg
"1 SSV, per al tractament dels 250 ml d’afluent provinent del procés de SFF amb una concentracié
inicial de H202 de 36,3 mM (a) o 72,5 mM (b), i per als segtients cicles: (0) cicle 1; (T) cicle 5; (V)
cicle 9; (x) cicle 13.
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Per ambdoés casos, i per a la totalitat dels cicles, s’observa una estabilitzacié del TOC
després de les 8 hores de tractament biologic amb fangs activats. Com a conseqiiéncia
d’aquest fet, es va optar per reduir el TRH a 1 dia, utilitzant un cabal de 0,5 1 dia™* (cicles de
12 hores). Es podria haver treballat amb un cabal de 0,75 1 dia™* (TRH = 2/3 dies), que
implica cicles de 8 hores; tanmateix, la necessitat d’'una persona que operés el sistema de

laboratori cada 8 hores feia inviable aquesta opcié.

A la Figura 4.44, per al reactor que utilitza I'afluent provinent del procés de SFF amb una
major concentracio inicial de peroxid d’hidrogen, es pot observar 'augment progressiu de
'eficiéncia de mineralitzacié al llarg dels cicles successius. Aquesta tendencia no és
obtinguda per a l'altre SBR, sind que l'eficiéncia depurativa és similar per a tots els cicles
estudiats. La major eliminaci6 del TOC s’obté al cicle 13, per ambdés SBRs, quan la

biomassa esta més aclimatada.
4.5.1.4 AVALUACIO DEL TOC RESIDUAL CORRESPONENT A LA LISI CEL-LULAR

El creixement de la biomassa en un reactor discontinu pot representar-se en
quatre fases a partir del moment en que s’addiciona el substrat i els nutrients al reactor,
corresponents a la fase de latencia, la de creixement, I'estacionaria, i finalment, la fase de
mort. En aquesta ultima fase, el substrat ja ha estat consumit, per tant, no té lloc el
creixement cel-lular, i la variaci6 en la concentracié de la biomassa és deguda a la lisi
cel-lular.

Conseqiientment, la quantitat de TOC residual que s’obté als reactors després de 12 o 24
hores de funcionament, probablement, correspon als productes resultants de la lisi
cel-lular. L'assignaci6é de la quantitat de TOC residual que podria correspondre a la lisi
cel-lular de 600 mg 1! de SSV s’ha estimat a través d’experiments addicionals duts a terme
en ambdos SBRs:

a) Addicié de 250 ml d’'una aigua que conté un substrat rapidament biodegradable a la

biomassa aclimatada (utilitzada durant els 15 cicles anteriors) per a cada SBR.
b) Addicié de 250 ml d’'una aigua que conté un substrat rapidament biodegradable a la

biomassa no aclimatada (provinent de 'EDAR de Manresa) per a cada SBR.

El substrat utilitzat és acid acétic. Per a cada reactor, s’'utilitza una dissolucié de
concentracié de substrat concreta per simular la mateixa carrega organica de l'afluent
provinent del SFF: 250 ml d’'una dissolucié d’acid acétic corresponent a un TOC de 40 mg

I'%; i una altra, amb una concentracié corresponent a un TOC de 110 mg 1.
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El tractament bioldgic de fangs activats s’ha dut a terme durant 1 dia, per a cada reactor i
per a cada tipus de biomassa. El TOC residual és mesurat a les 12 i 24 hores simulant un

TRH de 11 2 dies. Els resultats obtinguts es mostren a la Taula 4.25.

Taula 4.25. Valors de TOC residual a les 12 i 24 hores de tractament biologic de fangs activats
mitjangant un SBR de 500 ml de capacitat i 600 mg I'1 SSV, per al tractament de 250 ml d’afluent

constituit per acid acétic, utilitzant biomassa aclimatada i no aclimatada.

TOC afluent / mg 1™? | TOC efluent (12 h) / mg I | TOC efluent (24 h) / mg I"!
39,4 7,3 5,0
Biomassa aclimatada
111,5 12,9 13,4
Biomassa no 38,2 6,5 5,0
aclimatada 1113 79 72

Com mostra la Taula 4.25, quan la carrega de 'afluent és relativament baixa, associada a un
TOCteoric = 40 mg 1'%, el TOC residual a les 24 hores de tractament és d’aproximadament 5
mg 1'1. Aquest valor correspon principalment a la lisi cel-lular de 600 mg I'! de SSV i és

similar per una biomassa aclimatada i una que no ho ha estat.

Per a carregues organiques superiors, associades a un TOCtsric =110 mg 1'%, i per una
biomassa no aclimatada, el TOC residual obtingut després de 24 hores de tractament és
lleugerament superior al del cas anterior. L’error associat a I'aparell de TOC (#1 mg 1) no
permet diferenciar si aquesta variabilitat és associada a I'error intrinsec de la mesura o bé
a una major lisi cel-lular deguda a la major producci6 de microorganismes com a
conseqiiencia de la major concentracié de substrat extern addicionat. Tanmateix és
remarcable el fet que, per a la biomassa aclimatada, el TOC residual obtingut és del voltant
del doble de la resta de casos. Probablement, aquest resultat és conseqiiencia de la
permanencia d’algunes substancies lentament biodegradables al medi, provinents dels
cicles anteriors, presents a l'afluent obtingut del procés de SFF amb una menor

concentracié inicial de peroxid d’hidrogen.
4.5.2. AMONI I NITRAT

L’aigua residual provinent del procés de SFF presenta una concentracié d’amoni
elevada (del voltant de 40 mg 1) i una quantitat de nitrat menyspreable. Conseqiientment,
davant un afluent d’aquestes caracteristiques, i de I'heterogeneitat de microorganismes
que composen la biomassa provinent de 'EDAR de Manresa, on es treballa amb sistemes
d’una etapa (single-sludge), és possible que, principalment en els primers cicles en que la
biomassa no esta aclimatada i, per tant, és més heterogenia, tinguin lloc els processos de

nitrificacié (oxidacié d’amoni a nitrat), integrats per dues etapes consecutives:
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Nitritacié: NHa*(aq) + 3/2 029 O TFTF TP NO2 (aq) + 2 Haq) + H20qy (4.21)
Nitratacié: NO2 ag) + % Oz O TP HIFETL  NO3s g (4.22)

Sent la reaccid global de nitrificaci6 la seglient (Baeza i Gabriel 2006):
NHa*aq) + 1,89 Oz + 0,0805 CO2¢gy O3 0,0161 CsH7NOz(aq) + 0,984 NO3 (aq) +
+ 1,98 H*@ag) + 0,952 H20( (4.23)

Un dels parametres més critics per dur a terme la nitrificacié és la relaci6 DQO/N a
I'afluent (Carrera 2001) ja que els heterdtrofs competiran per l'oxigen amb els autotrofs,
els primers per oxidar la materia organica i els segons per oxidar I'amoni, i obtenir energia
en ambdos casos. Carrera (2001) i altres (Harremoés i Sinkjeer 1995) han observat que, en
un procés d’eliminaci6é biologica de nitrogen (EBN), com major és la relaci6 DQO/N o
DBOs/N, menor és la velocitat de nitrificacié i el percentatge de bacteris nitrificants.
Aquest resultat pot estendre’s a un sistema de llots actius (McClintock et al. 1993), que és

el sistema que es reprodueix en aquesta tesi.

L’explicaci6 al fet anterior és el lent metabolisme dels microorganismes nitrificants i
'accessibilitat a I'oxigen: segons Metcalf & Eddy (2003), els microorganismes nitrificants
estan distribuits a l'interior de flocs que contenen bacteris heterotrofs i altres solids,
situats més externament. Quan la carrega de substrat organic és baixa, la quantitat
d’oxigen que es difon a l'interior dels floculs és elevada (ja que hi ha un baix consum
d’aquest per part dels heterotrofs) i els autotrofs poden dur a terme la nitrificacio.
Contrariament, quan la carrega de substrat organic és elevada, la quantitat d’oxigen que
arriba a l'interior dels floculs és baixa ja que la major part d’aquest és consumit
previament pels microorganismes heterotrofs. Conseqlientment, la nitrificacié es veu

reduida.

La dependencia de la velocitat de nitrificaci6 en funci6 de la relacié DQO/N és examinada a
través de la velocitat d’eliminacié d’amoni, seguint I'equaci6 4.1 (Carrera et al. 2004):
v — Cabal ([NH4+ _N]aﬂuent B [NH4+ _N]eﬂuent)
nitrificacié
‘ Vg [SSV]sen

(equacié 4.1)

Per als casos estudiats en aquesta tesi, cal destacar que la relaci6 DQO/N a l'afluent és
significativament elevada: per al provinent del procés de SFF amb la menor concentracid
inicial de peroxid d’hidrogen, aquesta relaci6 és aproximadament de 7,5 mg DQO mg N'%;

per a l'altre afluent, és del voltant de 2,5 mg DQO mg N1,
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Aquestes elevades relacions implicarien, a priori, que el procés de nitrificacié tingués lloc a
velocitats baixes. Tanmateix, per observar quin és el comportament de la biomassa
respecte a la nitrificacié en els SBRs amb els que es treballa en aquesta tesi, s’ha dut a
terme el seguiment de I'evolucié de la quantitat d’amoni i de nitrat a I'efluent al llarg dels
cicles de funcionament. Les dades obtingudes es representen a la Figura 4.45. La quantitat

de nitrit a 'efluent és practicament nul-la a tots els experiments.
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Figura 4.45. Evolucié de la concentracié d’amoni i nitrat a l'efluent d'un SBR de 500 ml de
capacitat i 600 mg 1" SSV, al llarg dels cicles de funcionament, per al tractament de 250 ml
d’afluent provinent dels segiients processos: (V) SFF amb una concentracio inicial de 36,3 mM de
H20z; (©) SFF amb una concentracié inicial de 72,5 mM de H:zOz.

Com es pot observar a la Figura 4.45, el procés de nitrificacié és especialment significatiu
durant els quatre primers cicles de funcionament, obtenint-se una velocitat de nitrificacié
de 0,025-0,028 mg N mg ! SSV dia’l, per ambdds afluents, consumint-se la practica
totalitat de 'amoni. Carrera et al. (2004) obtenen, per un procés d’eliminacié biologica de
nitrogen, que la velocitat de nitrificaci6é s’estabilitza al voltant de 0,032 mg N mg ! SSV
dia™® quan la relacié DQO/N de I'afluent és elevada, o bé per una biomassa no aclimatada.

En el nostre cas, el procés de nitrificacié durant els primers cicles de funcionament seria
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degut principalment a I'’heterogeneitat de la biomassa no aclimatada, provinent de 'EDAR

de Manresa.

A partir del quart cicle, el procés de nitrificacié disminueix progressivament, arribant a
valors poc significatius per als ultims tres cicles (TRH = 1dia): per a I'afluent amb una
relacié DQO/N = 7,5 mg DQO mg N1, la velocitat de nitrificaci6 és de (0,011 + 0,001) mg N
mg ! SSV dia’!, mentre que per a 'afluent amb una relacié DQO/N = 2,5 mg DQO mg N1, és
de (0,005 = 0,003) mg N mg ! SSV dia" 1. Ambdues velocitats sén significativament menors
a les que s’obtindrien, per exemple, mitjancant un sistema d’eliminacié biologica de

nitrogen, per a les mateixes relacions DQO/N (Carrera et al. 2004).

Un estudi recent (Suarez-Ojeda et al. 2010), realitzat amb biomassa enriquida amb bacteris
aminoxidants, mostra que la nitritaci6 es veu altament inhibida per la presencia de baixes
concentracions d’hidroquinona (2,7 mg 1'1), de catecol (2,7 mg 1'!) i de p-benzoquinona
(0,6 mg 1'1) a l'afluent, augmentant el percentatge d’inhibicié6 amb el temps d’exposicié
(estudi dut a terme fins a les 24 hores). Els resultats de la Figura 4.45 es podrien
interpretar tenint en compte aquest treball: probablement, I'afluent de I'SBR conté petites
quantitats d’algunes substancies que, en els primers cicles, comencen a inhibir el procés de
nitrificacid; tanmateix, després de temps d’exposicié més elevats, a partir del cinqué cicle
en el nostre cas, es comenca a observar la progressiva reduccié de la conversié d’amoni a
nitrat. Aquest resultat podria indicar que, per a temps d’exposicié prolongats, comenca a
fer-se patent la toxicitat de I'afluent sobre els bacteris aminoxidants.

Conseqiientment, combinar en un mateix SBR 'eliminaci6 biologica de matéria organica i
d’amoni, seguint les condicions operacionals descrites anteriorment i per als afluents

estudiats, no és efectiu.

Finalment, a la Taula 4.26 es presenta la composicié d’espécies nitrogenades inorganiques

per a cada tipus d’efluent, tenint en compte els tres ultims cicles de I'SBR (TRH = 1dia).

La quantitat d’amoni present a I'efluent d’ambdés tipus d’SBR és semblant (34-38 mg 1!
NH4*) i lleugerament inferior a la seva concentracio6 a I'afluent (40 mg 1t NH4*).

Com a conseqiiencia de que la quantitat de nitrat obtingut via nitrificaci6 és
significativament baixa, es podria suposar que la major part del nitrat a I'efluent prové de

'oxidacié de compostos organics nitrogenats per part de la biomassa.

Cal destacar que el balan¢ de massa pel nitrogen no és complet. Es situa al voltant del
70—-80%. Tanmateix, en un procés biologic, és 1dgic que no es completi aquest balang de

massa ja que el nitrogen també és incorporat per la biomassa per a la formacié de noves
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cél-lules. No es contempla la possibilitat de que tingui lloc el procés de desnitrificaci6 ja

que serien necessaries condicions anoxiques i una relacié DQO/N determinada.

La quantitat de nitrogen inorganic total és del voltant de 30 mg 1! N per ambdos efluents.
Cal tenir en compte que I'abocament d’aquests efluents depurats al medi aquatic hauria
d’efectuar-se en zones que no siguin classificades com a sensibles a I'eutrofitzacio, ja que
en aquests sistemes, segons la Directiva 91/271/EEC (UE 1991), la concentracié limit de

nitrogen que pot ésser abocada és de 10 0 15 mg 1t N (Taula 1.2).

Taula 4.26. Quantificacié de I'amoni i del nitrat a 'efluent d'un SBR de 500 ml de capacitat i 600
mg "1 SSV, després del tractament de 250 ml d’un afluent provinent del procés de SFF ([H20z]inicial
= 36,3 mM i [H20z]inicial = 72,5 mM), per als cicles 13, 14 i 15 (TRH = 1dia).

Composicio d’especies nitrogenades de l'efluent

AZ:ZT;I_I/ N’:;‘;EI/ % Numnni % Nm‘tmt % N, total
Mitjana (cicles 13-15) 34,3 28,4 62,9 15,1 78,0
Desviaci6 estandard
SFF ([Hz0z]micia1 = | (cicle 13-15) 08 8,4 14 45 43
36,3mM) =SBR | 1, - 0,05) 0,9 9,5 16 5,1 49
(34+1) (2819) (63+2) (15+5) (78£5)
Mitjana (cicles 13-15) 37,7 13,7 69,1 7,4 76,4
Desviaci6 estandard
SFF ([H20:]micia1 = (cicle 13-15) 19 0,5 3,5 03 34
72,5 mM) —SBR IC (a=0,05) 2,1 0,5 3,9 0,3 3,8
(38+2) (14x1) (69+4) (7,4+0,3) (76 £4)

4.5.3. CONCLUSIONS GENERALS

La depuracid d’'una aigua residual de baixa biodegradabilitat contaminada amb 500 mg
It d’a-MPG és assolida mitjan¢ant el segiient procediment: acoblament d’'un tractament
quimic d’oxidaci6é avan¢ada amb radiacié solar (SFF) amb un posterior tractament biologic

de fangs activats, en un reactor seqiiencial discontinu (SBR).

L’acoblament amb el procés de SFF utilitzant una concentraci6 inicial de 72,5 mM i 36,3
mM de peroxid d’hidrogen permet obtenir mineralitzacions del 98% i del 93%,

respectivament.

El tipus d’afluent i les condicions operacionals utilitzades en els SBRs donen lloc a que el
procés de nitrificacié sigui menyspreable després de 15 cicles de funcionament. La

concentracié de nitrogen als efluents és del voltant de 30 mg1™* N.
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4.6. ACV PER A L’”ACOBLAMENT QUIMIC-BIOLOGIC

Finalment, s’ha dut a terme una analisi de cicle de vida comparativa entre dues estrategies
de tractament d’'una aigua residual de baixa biodegradabilitat: mitjangant exclusivament
un procés quimic o electroquimic d’oxidacié avangada; o bé, mitjancant 'acoblament del
procés de SFF amb un tractament bioldogic de fangs activats. Aquesta udltima analisi
permetra identificar 'alternativa preferible ambientalment per al tractament de 250 ml

d’una aigua residual contaminada amb 500 mg 1! d’a-MPG.

Els escenaris s6n comparats per un mateix percentatge de mineralitzacié; concretament,
per un 93 i 98%. D’aquesta manera, els processos que assoleixen el primer percentatge
inclouen un procés quimic i un d’electroquimic solar, juntament amb l'acoblament del
procés quimic que presenta un menor impacte ambiental (SFF, [Hz20z]inicia = 36,3 mM) amb
el tractament biologic de fangs activats, especificat anteriorment. Altrament, i per a les
condicions operacionals descrites al llarg d’aquesta tesi, la mineralitzaci6 practicament
total de la materia organica, 98% de mineralitzacid, només és aconseguida mitjangant un

procés electroquimic solar i I'acoblament quimic—biologic, quedant el procés de SFF exclos.

L’analisi i els resultats son valids a escala de laboratori. La metodologia seguida ha estat
detallada a I'apartat 3.8.2. Les principals hipotesis i limitacions, i els processos inclosos i

exclosos s’han especificat a la Taula 3.10.

Les dades inventariades o factors d'impacte a partir de les quals es duu a terme 'analisi de
cicle de vida son les segiients (la seva descripci6 detallada es pot consultar a la Taula 3.11):
- Consum i transport de reactius en els AOP/AEOPs.
- Electricitat requerida per als AEOPs.
- Consum i transport de nutrients per als SBRs.
- Electricitat requerida per a I'aeracio en els SBRs.
- Gestio del fang en excés: assecament, espessament, estabilitzacié i abocament.
Inclou: el consum i transport de productes per aquesta gestid; I'electricitat requerida
per a la maquinaria de I'abocador i el bombeig del biogas; i les emissions a 'atmosfera
i a la hidrosfera degudes a la digestié anaerobia del fang estabilitzat, seguint el model
teoric ORWARE.

Els seus respectius valors s’especifiquen a les Taules 4.27 i 4.28.
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Taula 4.27. Entrades i transport associat a cadascun dels escenaris comparats en ambdues unitats funcionals.

93% de mineralitzacio

98% de mineralitzacio

SFF,
[H20z]iniciai=
72,5 mM

SFEF,
j=333mA

cm=

(SFF, [H20:]inicia= 36,3 mM)-SBR

SFF,
[H20:]inicia=
36,3 mM

SBR

Gestio fang

SFEF,
j=100
mA cm>

(SFF, [Hz0z]unicia= 72,5 mM)-SBR

SFF,
[H20z]inicia=
72,5 mM

SBR

Gestio fang

Entrades / mg

H:z0:

6,3-102

3,1-102

6,3-102

FeS04

6,8

6,8

6,8

6,8

6,8

Na:zS04

1,8-103

1,8-103

0:

7,8 -103

7,8-103

Mg2504

23

23

CaCl;

36

36

Polimer
acrilonitril

0,23

9,4-1072

Ca0

52

2,1

Diesel

0,13

51-107

Transport / t km

H:z0:

6,3-107°

3,1-107

6,3-107°

FeS04

3,4-107

3,4-107

3,4-107

3,4-107

3,4-107

NazS04

89-10°°

89-10°°

0:

3,9-10™

3,9-10™

Mg:50.

1,1-107°

1,1-107°

CaCl:

1,8-107°

1,8-107°

Polimer

acrilonitril

4,7-107°

1,2-1078

Ca0

1,0-1077

2,6-1077

Diesel

2,5-107

6,4-107°

Fang
estabilitzat

1,7-107°

4,210

v '1011dVI
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Taula 4.28. Sortides, electricitat requerida i temps del procés associat a cadascun dels escenaris comparats en ambdues unitats funcionals.

93% de mineralitzacio

98% de mineralitzacio

(SFF, [H202]iniciai= 36,3 mM) -SBR

(SFF, [Hz0z]unicia= 72,5 mM)-SBR

SFF, SFEF, s SFEF, T
[H20z]iniciar= j=333 [H:02] T SBR Gestio j=100 [H:02] T SBR Gestio
72‘5 mM mA Cm7 2U2[inicial= fang mA Cm7 2U2[inicial= fang
36,3 mM 72,5 mM
2 CO: 2,8:102 2,8:102 2,0-102 3,3:102 38 2,9:102 2,7 -102 3,8 -102 15
N g CHs - - - - 4,0 - - 16
1%}
‘é £ | NH; - - - - 2,1-1072 - - 8,510
b
=S [ NOx - - - - 0,12 - - 4,9.1072
g TOC 57 57 - 6,1 521073 1,9 - 1,7 441073
} s NH4* 11 11 - 8,5 0,40 11 - 9,4 0,24
QO
T | T [nos 15 3,4 - 71 2,7 50 - 3,4 11
S~
S | 3 [Ho: - 28 - - - 25102 - - =
=
2 Fetotal 2,5 2,5 - - - 2,5 - - -
=
2 Na* - 5,7 +102 - - - 5,7 +102 - - -
E 5042 4,3 1,2-103 - 13 - 1,2-103 - 13 -
ar - - - 18 - - - 18 -
Electrolisi - 8,0-1073 - - - 3,0-1072 - - -
§ Aeracio mecanica - - - 1,6-1074 - - - 1,9-10™ -
g Assecament fang - - - - 52-1077 - - - 1,0-107
'§ Espessament fang - - - - 4,2-1077 - - - 1,3-:1076
S | Estabilitzacioé _ -
2 - - - -| 52-107 - - -| 26-107
§ | fang
S | Maquinaria _ ,
g - - - -1 64-107 - - -] 16-107
g abocador
= | Bombeig biogas - - - - | 43-107® - - -| 11-107
Temps procés / h 5,0 5,0 2,5 12 - 5,0 2,0 12 -

0ISSNIS1A 1 SLV.LTNSHY
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4.6.1. CONTRIBUCIO RELATIVA DELS FACTORS D’IMPACTE A L'IMPACTE AMBIENTAL
GLOBAL PER A L’ACOBLAMENT QUIMIC-BIOLOGIC.

La Figura 4.46 permet visualitzar la naturalesa i la contribucid relativa dels impactes
ambientals associats a diverses categories d'impacte per a I'acoblament del SFF ([H202]inicial

= 36,3 mM)-SBR, mitjancant el qual s’assoleix el 93% de la mineralitzacid.

1009%
90%
B0%
T0%
0%
50%
0%
0%
20%
10%
0%

ADF GWF ODP HTP FAEPMAEP TEP POPF AP AEP
Categories d'impacie
Figura 4.46. Impactes relatius per al tractament de 250 ml d’una aigua contaminada amb 500
mg I'? d’a-MPG mitjancant I'acoblament del procés de SFF ([H20z]inicial = 36,3 Mm) -SBR i pel 93%
de mineralitzacio, per als segiients factors d'impacte: (EE,) peroxid d’hidrogen consumit; ( I) sulfat
de ferro(ll) consumit; ( emissions del procés de SFF; (|| ) transport del peroxid d’hidrogen
consumit; ( . ) transport del sulfat de ferro(Il) consumit; ( . ) nutrients consumits a I'SBR; ( D )
transport dels nutrients consumits; ( l ) emissions de I'SBR; ( l) electricitat requerida per I'SBR;
() productes consumits per a la gestié del fang en excés; ( l) transport del fang en excés i dels
productes consumits per a la seva gestié; ( D) electricitat requerida per a la gestié del fang en

excés; (|| ) emissions de I'abocador.

En I'acoblament quimic—bioldgic, les majors contribucions ambientals provenen del propi
AOP i, en menor grau, del procés biologic de fangs activats: la produccié del peroxid
d’hidrogen consumit en el procés de SFF és el factor d'impacte major per a la majoria de les
categories d’'impacte, a excepcid de la categoria que mesura el potencial d’eutrofitzacié
aquatica (AEP) per a la qual, el 85% de la contribucid, és deguda a 'emissié de l'efluent
provinent de I'SBR al sistema aquatic, associada al contingut d’amoni i nitrat en aquest. Les
emissions de dioxid de carboni a l'atmosfera provinents de l'oxidaci6 de la mateéria
organica en el procés de SFF i en I'SBR també tenen un pes significatiu (45%) en I'augment
de I'efecte hivernacle (GWP). En canvi, el consum i el transport del sulfat de ferro(II) tenen
un pes menyspreable en I'impacte ambiental global (inferior al 0,4% per a les diverses

categories d'impacte). Per al procés biologic, després de les emissions, el consum
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d’electricitat associat a l'aeracié mecanica a través de difusors (3-42%), seguida de la
produccié dels nutrients addicionats per a la biomassa de 'SBR (2-14%), tenen un pes
destacable en les diverses categories d'impacte, a excepcid del potencial d’eutrofitzacio, pel

qual presenten una contribuci6 inferior a I'1%.

La gesti6 del fang en excés, 26 mg de materia seca en aquest escenari en concret, presenta
una baixa contribucié a I'impacte ambiental global, sent les emissions degudes a la digestié
anaerobia del fang estabilitzat les que presenten un pes més significatiu en aquesta etapa
de post tractament. La contribucié de la gestié del fang en excés en I'impacte ambiental
global és destacable en les seglients categories d'impacte: en el potencial d’oxidacio
fotoquimica (POP), suposant un 22% de la contribucié total, degut a I'emissié i reacci6
entre COVs, com el meta, i els 0xids de nitrogen, generats especialment en la crema del
biogas a la torxa; en el potencial d’escalfament global (GWP), amb un 12% de contribucio,
com a conseqiiencia de 'emissié de dioxid de carboni i meta a I'atmosfera; en el potencial
d’eutrofitzacié (AEP), on aquesta etapa suposa un 10% del total, degut al lixiviat emes a la
hidrosfera el qual conté especies nitrogenades inorganiques; i en el potencial d’acidificacio
(AP), on és d'un 6% del total, i és principalment associada a 'emissié de NOx a 'atmosfera i

ala hidrosfera, a on pot variar I'acidesa del medi afectant la flora i fauna.

La contribuci6 dels diversos factors d'impacte per aquest escenari en concret poden fer-se

extensius a l'acoblament quimic—bioldgic quan s’obté el 98% de la mineralitzacié.

4.6.2. CONTRIBUCIO RELATIVA DELS DIVERSOS ESCENARIS A LIMPACTE
AMBIENTAL GLOBAL

La Figura 4.47 mostra la contribuci6 relativa de cadascun dels escenaris comparats
(SFF [H202]inicial = 72,5 mM; SFEF 33,3 mA cm 2; SFF([H202]iica = 36,3 mM)—-SBR) en les

diverses categories d'impacte per un 93% de mineralitzacié.

Com s’havia obtingut anteriorment per a I'ACV en que es comparaven els diversos
AOP/AEOPs, el procés electroquimic és el que presenta un major impacte ambiental
respecte a la resta d’escenaris comparats, degut principalment al consum d’electricitat
requerida per dur a terme 'oxidaci6 de I'aigua a radical hidroxil i la generacié de peroxid
d’hidrogen in situ. Contrariament, el procés de SFF utilitzant concentracions inicials de
peroxid d’hidrogen moderades (72,5 mM) combina elevats percentatges de mineralitzacid
de l'aigua residual (93%) amb impactes ambientals comparables a l'acoblament
quimic-biologic (SFF([Hz0z]inicia =36,3 mM)—SBR), per a la majoria de categories d’'impacte

i per a les condicions experimentals d’aquesta tesi.
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El tractament amb processos quimics o electroquimics presenten aproximadament el
doble de la contribucié sobre el potencial de toxicitat humana (HTP) respecte a
I'acoblament quimic—biologic, associat principalment a la produccié de la quantitat de
perdxid d’hidrogen consumida en el procés de SFF i a I'emissié d’aquest al sistema aquatic
en el procés de SFEF. Tanmateix, tot i que el procés de SFF també presenta impactes
ambientals lleugerament superiors als de 'acoblament quimic—bioldgic per al potencial
d’ecotoxicitat aquatica en aigua fresca (FAEP) (13% superior), per al potencial de reducci6
d’oz6 (ODP) (aproximadament el 8% superior), i per al potencial de reduccié dels recursos
abiotics (ADP) (del 4%), per a la resta de categories d'impacte, les contribucions
ambientals d’aquests processos sén assimilables. Conseqiientment, les alternatives
preferibles ambientalment per al tractament de I'aigua residual estudiada en aquesta tesi
fins al 93% de la seva mineralitzacié podrien ésser dues: mitjancant I'acoblament del
SFF([H20z]iniciat = 36,3 mM)—-SBR o bé a través de del procés de SFF amb una concentraci6
inicial de 72,5mM de peroxid d’hidrogen.

100
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0
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Figura 4.47. Impactes relatius associats a cadascuna de les categories d'impacte pel 93% de la
mineralitzacié de 250 ml d’'una aigua residual contaminada amb 500 mg It d’a-MPG, i per als
seglients processos depuratius: (.) SFEF, 33,3 mA cm2; (E‘ ) SFF, [H20z]inicial = 72,5 mM; (D)
SFF ([H20:]inicial = 36,3 mM) —SBR.

Contrariament, l'eliminaci6 practicament total de la materia organica, 98% de
mineralitzaci6, només és assolida, o bé a través de l'acoblament del procés de SFF
([H20z]inicial = 72,5mM) amb el tractament biologic de fangs activats, o bé mitjangant el
procés de SFEF aplicant densitats de corrent elevades, de 100 i 150 mA cm 2. La Figura
4.48 mostra que, per a totes les categories d'impacte, el procés electroquimic a 100 mA
cm 2 presenta uns impactes ambientals significativament superiors als de 'acoblament

quimic—biologic, sent entre 2—45 vegades superiors. En aquest cas, I'elecci6 de I'estrategia
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de tractament dels 250 ml de l'aigua residual seria clara: augment de llur biodegradabilitat
a través del procés de SFF ([H20z]inicia = 72,5mM) durant 2 hores i acoblament posterior

amb un tractament bioldgic de fangs activats mitjancant un SBR (TRH=1dia).

Figura 4.48. Impactes relatius associats a cadascuna de les categories d'impacte pel 98% de la
mineralitzacié de 250 ml d’'una aigua residual contaminada amb 500 mg I'! d’a-MPG, i per als
seglients processos depuratius: (.) SFEF, 100 mA cm2; (D) SFF ([H20:]inicial = 72,5 mM) —SBR.

4.6.3. CONCLUSIONS GENERALS

L’acoblament del procés de foto-Fenton solar, utilitzant concentracions inicials
relativament baixes (36,3 mM) o moderades (72,5mM) de perdxid d’hidrogen, amb un
tractament biologic de fangs activats es presenta com una adequada estrategia de
tractament d’aigiies residuals de baixa biodegradabilitat, com a conseqiiéncia tant dels
relativament baixos impactes ambientals associats a I'acoblament, com de I'efectivitat del
procés (s’assoleix el 93% o 98% de la mineralitzaci6, respectivament). En general, les
contribucions principals en I'impacte ambiental global sén associades a 'AOP, degudes a la

producci6 del peroxid d’hidrogen consumit.

Alternativament, el procés de SFF utilitzant una concentracid inicial de 72,5 mM de
perdxid d’hidrogen és un tractament efectiu i ambientalment sostenible, que permet
assolir el 93% de la mineralitzaci6 dels 250 ml de laigua residual de baixa
biodegradabilitat contaminada amb 500 mg 1! d’a-MPG. Aquest presenta impactes
ambientals assimilables als de I'acoblament per a la majoria de categories d'impacte, per a

les condicions operacionals estudiades i a escala de laboratori.

El procés de SFEF porta associats impactes ambientals significatius, principalment com a

conseqiiencia del consum d’electricitat per fonts majoritariament no renovables.
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CAPITOL 5

5.1. CONCLUSIONS REMARCABLES

Les conclusions principals a les que s’arriben en aquesta tesi es destaquen a continuacio:

 El tractament d’una aigua residual de baixa biodegradabilitat contaminada amb 500 mg
It d’a-MPG és satisfactoriament acomplert mitjancant els processos quimics i
electroquimics d’oxidacié avancada basats en la reaccié de Fenton i que utilitzen
radiacié solar. S’assoleixen mineralitzacions elevades, del 93% en 5 hores, duent a terme
el procés de SFF amb concentracions inicials de peroxid moderades (72,5 mM) o
elevades (145 mM). Tanmateix, la mineralitzacié practicament total de la materia
organica, del 98%, només és obtinguda mitjancant el procés de SFEF amb densitats de

corrent moderades (100 mA cm2) o elevades (150 mA cm 2),iales 5 hores de reaccid.

* El procés de Fenton, sota les condicions estudiades, es presenta com un procés ineficag.
El d’electro-Fenton, presenta una capacitat oxidativa superior al seu analeg quimic,
principalment degut a la contribucié de 'anode de BDD en la generacié de radical
hidroxil, i a la del catode de difusi6 d’oxigen en la generacié continua de peroxid

d’hidrogen i en la regeneracid del catalitzador (Fe(II)).

» L'eficiencia de degradaci6 de I'a-MPG és superior en els processos quimics que en els
electroquimics, principalment com a conseqiiencia de les diferéncies en la concentracio

de peroxid d’hidrogen en els estadis inicials de tractament.

* Es postula com a primeres etapes de la via degradativa: la desaminaci6é/descarboxilacid
del grup funcional 2-aminopropionic de l'a-MPG, l'alliberament d’aquest, i/o la

hidroxilacié de I'anell aromatic d’aquest aminoacid.

e L'is de radiacié solar en el tractament de l'aigua residual aporta un augment de
'eficiéncia de mineralitzacié i de degradacié de I'a-MPG, i una significativa reduccié de

I'impacte ambiental del procés.

* A escala de laboratori i sota les condicions experimentals d’aquesta tesi, el procés de SFF
és presenta com l'alternativa ambientalment més sostenible dels escenaris comparats
per a tractaments depuratius en que s’assoleix el 70% (SFF, [H202]iicia=36,3mM) i el
90% de la mineralitzacié6 (SFF, [H202]iniciai=72,5mM). La produccié del peroxid
d’hidrogen consumit és el factor d’'impacte que contribueix més significativament a
I'impacte ambiental global per al procés de SFF; mentre que per als processos

electroquimics, és la generacio de I'electricitat consumida en aquests.
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* El tractament de 'aigua residual mitjangant el procés de SFF permet augmentar la seva
biodegradabilitat fins a obtenir una aigua residual rapidament biodegradable, a les 2 o
2,5 hores de reacci6, sota les condicions oxidants més suaus. A partir d’aquest moment,

es pot finalitzar la depuracié mitjangant un tractament biologic de fangs activats.

e L’acoblament del procés de SFF, sota les condicions que presenten un impacte ambiental
menor, amb un procés biologic de fangs activats en un reactor seqiiencial discontinu
(SBR), treballant a un TRH=1dia i un cabal de 0,5 1 dia!, permet assolir mineralitzacions
elevades. Quan l'acoblament s’efectua amb el procés de SFF que utilitza la menor
concentracié inicial de peroxid d’hidrogen (36,3 mM) s’elimina el 93% de la materia
organica. Per tal d’assolir mineralitzacions practicament totals (del 98%), és necessari
acoblar el tractament biologic amb el procés de SFF que utilitza una concentraci6 inicial
de 72,5 mM de peroxid d’hidrogen.

» Sota les condicions operacionals d’aquesta tesi, i per als afluents estudiats, el procés de

nitrificacié en I'SBR és menyspreable.

* Tenint en compte criteris ambientals, i a escala de laboratori, és recomanable efectuar el
tractament de I'aigua residual fins a un 93% de mineralitzaci6 a través del procés de SFF
a una concentraci6 inicial de 72,5 mM de peroxid d’hidrogen, o bé a través de
I'acoblament d’aquest mateix procés, utilitzant concentracions inicials de l'anterior
reactiu menors (36,3 mM), amb un tractament biologic de fangs activats en un SBR.
Per un 98% de la mineralitzacid, I'alternativa ambientalment més sostenible és clara:

acoblament del procés de SFF ([H202] = 72,5 mM) amb el tractament biologic.

» Alternativament, les avantatges que, a priori, s’esperava obtenir amb el tractament d'una
aigua residual contaminada amb hidroquinona a través del procés de foto-Fenton
heterogeni i de la fotocatalisi heterogenia no han estat acomplertes per als
fotocatalitzadors preparats en aquesta tesi. Les causes principals sén les seglients:

-Baixa estabilitat dels fotocatalitzadors: elevada lixiviaci6 deguda a la predominancga de
fisioadsorci6 entre els semiconductors i el suport.

-Sintesi de capes de semiconductors en comptes de composites.

-Sintesi majoritaria d’hidroxid de ferro en comptes dun semiconductor
d’oxid/hidroxid de ferro, fet que comporta que practicament no s’observi activitat
fotocatalitica del semiconductor en qiiestid, ni del procés de foto-Fenton heterogeni,

quan al llarg del tractament es treballa sota un pH constant i proper a la neutralitat.
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5.2. RECOMANACIONS

Centrant-nos en la creixent presencia dels contaminants emergents als sistemes aquatics
naturals, i en el tractament alternatiu a la depuracié biologica convencional que una
significativa part d’aquests necessitaria per a la seva eliminacié del medi, el procés de foto-
Fenton utilitzant radiacié solar com a font d’energia renovable, o bé I'acoblament d’aquest
amb un procés biologic de fangs activats, es presenten com una solucié potencial, des del
punt de vista d’eficiencia depurativa i sostenibilitat ambiental. Tanmateix, cal valorar quin
és el tractament adequat per a cada tipus d’aigua residual perqué, en aigiies reals, la matriu
en que es troben dissolts els contaminants de baixa biodegradabilitat o que presenten
ecotoxicitat sol ésser complexa: per exemple, un elevat contingut d’ions inorganics pot
reduir l'eficacia depurativa del procés de foto-Fenton a I'actuar d’scavengers del radical
hidroxil. També, un elevat contingut de contaminants organics biodegradables en la
matriu, a part dels contaminants emergents en qiiestid, pot donar lloc a que sigui
recomanable dur a terme primerament el procés biologic i, posteriorment, el procés

quimic.

Escalar el procés, i dur a terme el tractament en aigiies residual reals, és un pas previ
imprescindible per validar la seva eficiéncia depurativa, i els impactes ambientals i els
costos economics que suposaria la construccid i utilitzacié6 d’'una planta de tractament a
escala real. Cal avaluar si el consum dels diversos reactius (com el peroxid d’hidrogen, el
sulfat de ferro(Il) i els acids i bases consumides en el pre/post tractament) a nivell de
planta pilot i, posteriorment a escala industrial, contribueix significativament a I'impacte
global.

En aquesta linia, i per aquest tipus d’aigiies, seria interessant proposar un tractament que
permetés la mineralitzacié practicament total del contingut de matéria organica ja que
I'abocament d’aiglies residuals industrials a una EDAR no sempre és possible: per exemple,
si en 'EDAR en qiiesti6 s’utilitza la biomassa per al compostatge, els afluents d’aquesta
només poden ser aigiies residuals domestiques o urbanes, o bé amb unes caracteristiques

semblants a aquestes.

Alternativament, també és interessant proposar un tractament bioldogic de fangs
activats amb aclimatacié progressiva de la biomassa al tipus d’aigua residual que es vol
tractar. Es una alternativa util a llarg termini, ja que obtenir una biomassa aclimatada pot
comportar temps superiors a un any; tanmateix, si els diversos afluents a tractar presenten
caracteristiques similars, pot plantejar-se com una soluci6 ambientalment i

economicament compatible.
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Per a territoris en els que no es disposa dels recursos economics suficients ni de les
infraestructures necessaries per desenvolupar els tractaments depuratius que
asseguressin una salubritat de l'aigua adequada, un aspecte crucial seria continuar
investigant en la linia de la fotocatalisi heterogénia. Per exemple, es podria treballar en
I'adsorcié quimica de semiconductors de ferro, principalment hematita, a I'interior de les
parets d’ampolles reutilitzades de PET. L’exposicié de l'aigua residual continguda dins
d’aquest tipus d’ampolles a la radiacié solar, podria donar lloc a diversos processos
depuratius:

-Mort bacteriana com a conseqiiéncia de I'exposici6 solar i de la temperatura.

-Absorci6 de radiaci6 en el rang del visible per part del semiconductor de ferro, donant

lloc al procés de fotocatalisi heterogénia.

-Fotolisi dels complexes formats entre determinats compostos organics i el Fe(IlI)

suportat.
Tanmateix, els esculls a superar en aquesta linia sén significatius, i no necessariament

s’arribaria a una soluci6 satisfactoria.

Com a alternativa, en aquest sentit també es podria aplicar el procés de SFEF utilitzant una
font d’energia renovable per produir I'electricitat requerida i una bomba que subministrés
aire a un determinat cabal per generar el peroxid d’hidrogen in situ al sistema que es vol
depurar. Una proposta interessant seria utilitzar I'electricitat produida a través de plaques
solars fotovoltaiques per aconseguir el funcionament autonom d'una planta pilot que

apliqués aquest procés.

Finalment, els esforcos de la comunitat cientifica per continuar desenvolupant i
perfeccionant aquesta i noves linies de recerca destinades al tractament d’aigiies residuals
des d'un punt de vista de la quimica verda, també haurien d’anar acompanyats de
politiques i actuacions, a nivell internacional i des de diversos ambits, per reduir el
malbaratament d’aquest recurs hidric i, especialment, per a la prevencié6 de la

contaminaci6 d’aquest.
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Figura 3.10. Diagrama simplificat dels Iimits del sistema per a I'acoblament
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Figura 4.1. Evolucié temporal del TOC en el procés de Fenton, i per al tractament de 250
ml d’una aigua contaminada amb 500 mg 11 d’a-MPG, i una concentracid inicial de Hz0: de
145 mM, a pH ~ 2,9, 25°C, i diferents concentracions inicials de Fe(ll): (o) 10 mg I%; (0) 20
mg 1% (V)30mg I

Figura 4.2. Evolucié temporal del TOC i del peroxid d’hidrogen en els processos de Fenton i
SFF, i per al tractament de 250 ml d’una aigua contaminada amb 500 mg I d’a-MPG, en
presencia de 10 mg 11 de Fe?*, a pH ~ 2,9, 25°C, i diferents concentracions inicials de H202:
(o) 36,3 mM; (o) 72,5 mM; (V) 145 mM.

Figura 4.3. Evolucié temporal del TOC en el procés de SFF, i per al tractament de 250 ml
d’una aigua contaminada amb 500 mg I d’a-MPG, en preséncia de 10 mg I de Fe?+, a pH
~ 2,9, 25°C, i una concentracié inicial de H20: de 72,5 mM: (o) addicio de H:0: al temps
inicial; (o) addicié de Hz0: al temps inicial i als 120 minuts de reaccio.

Figura 4.4. Electrogeneracio de peroxid d’hidrogen en 250 ml d’una dissolucié de 50 mM
de NazS0s4, a una densitat de corrent de 100 mA cm2, pH ~ 2,9 i 25°C pels segiients
processos electroquimics: (o) oxidacié anodica; (o) EF, a una concentracid inicial de Fez*
de 10 mg I'%; (V) EF, a una concentracid inicial de Fe?* de 10 mg I i 500 mg 1! d’a-MPG.
Figura 4.5. Evolucié temporal del TOC i del peroxid d’hidrogen en el procés d’EF i SFEF, i
per al tractament de 250 ml d’'una aigua contaminada amb 500 mg I d’a-MPG, en
presencia de 10 mg I de Fe?*, 50 mM de Naz504, a pH ~ 2,9, 25°C, i diferents densitats de
corrent: (0) 33,3 mAcm?; (o) 100 mAcm™2; (V) 150 mAcm™.

Figura 4.6. Evolucié de la concentracid d’a-MPG en funcié del temps en 250 ml d’una aigua
contaminada amb 500 mg I'! d’aquest compost, a pH ~ 2,9, 25°C, i sota radicacié solar en
les segiients condicions: (o) sense addicié de cap altre compost; (0) addicié de 10 mg ' de
Fez+; () addicié de 10 mg I’ de Fe3+; (4) addicié de 100 mg I'? de Fe3*; (+) addicid de 72,5
mM de Hz0:.
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Figura 4.7. Evolucié temporal de la concentraciéo d’a-MPG en 250 ml d'una aigua
contaminada amb 500 mg I'? d’aquest compost, en preséncia de 10 mg I de Fe?+, a pH ~
2,9 1 25°C (i 50 mM de NazS04 pels processos electroquimics), i mitjancant els segiients
processos: (m) Fenton, [H20z]iniciat = 72,5 mM; (®) SFF, [H20z]iniciat = 72,5 mM; (o) EF, 100
mA cm2; (o) SFEF, 100 mA cm 2.

Figura 4.8. Via degradativa proposada per a la degradacié de I'a-MPG pel procés d’EF a
100 mA cm=2.

Figura 4.9. Evolucié temporal de la concentracié dels acids oxalic i oxamic pels processos
de Fenton i SFF, i per al tractament de 250 ml d’'una aigua contaminada amb 500 mg I
d’a-MPG, en preséncia de 10 mg I de Fe?*, a pH ~ 2,9, 25°C, i diferents concentracions
inicials de H20z: (o) 36,3 mM; (o) 72,5 mM; (V) 145 mM.

Figura 4.10. Evolucié temporal de la concentracié d’acid oxalic i d’acid oxamic pels
processos d’EF i SFEF, i per al tractament de 250 ml d’'una aigua contaminada amb 500 mg
I? d’a-MPG, en preséncia de 10 mg I! de Fe?*, 50 mM de Na:504, a pH ~ 2,9, 25°C, i aplicant
les segiients densitats de corrent: (0) 33,3 mA cm2; (o) 100 mA cm™2; (V) 150 mA cm™2.
Figura 4.11. Seqiiéncia de reaccié proposada per a les ultimes etapes de mineralitzacid
per al tractament de 250 ml d’'una aigua contaminada amb 500 mg I d’a-MPG, en
presencia de 10 mg 11 de Fe?+, (i 50 mM de NazS04 per als processos electroquimics), a pH ~
2,9, 25°C, i pels diversos AOP/AEOPs estudiats.

Figura 4.12. Evolucié temporal de la concentracié d’amoni i de nitrat pels processos de
Fenton i SFF, i per al tractament de 250 ml d’una aigua contaminada amb 500 mg I d’a-
MPG, en preséncia de 10 mg 1! de Fe?*, a pH ~ 2,9, 25°C, per les segiients concentracions
inicials de H202: (o) 36,3 mM; (o) 72,5 mM; (V) 145 mM.

Figura 4.13. Evolucié temporal de la concentracié d’amoni i de nitrat pels processos d’EF i
SFEF, i per al tractament de 250 ml d’'una aigua contaminada amb 500 mg I™? d’a-MPG, en
presencia de 10 mg I de Fezt, 50 mM de Na:S04, a pH ~ 2,9, 25°C, i en les segiients
densitats de corrent: (0) 33,3 mA cm™2; (o) 100 mA cm2; (V) 150 mA cm™2,

Figura 4.14. Percentatge d’espécies nitrogenades majoritaries per al tractament de 250
ml d’una dissolucié de 500 mg I d’a-MPG, en preséncia de 10 mg I de Fez* (i 50 mM de
Naz2504 pels processos electroquimics), a pH = 2,9, 25°C, i pel procés de Fenton i SFF a una
concentracid inicial de H202 de 145 mM; i pel d’EF i SFEF a 150 mA cm 2. (m) amoni; (v)
nitrat; (8) acid oxamic.

Figura 4.15. Evolucié temporal de la concentracié de ferro per al tractament de 250 ml
d’una dissolucié de 10 mg I’ de Fe?+, a pH ~ 2,9, 25°C, i sota les segiients condicions: pels
processos quimics (F i SFF), 72,5 mM de concentracio inicial de Hz02; i pels electroquimics
(EF i SFEF), 50 mM de Na:S04 i 100 mA cm 2. Fenton: (o) Fe (Il), (e) Fe(lll); SFF: (o) Fe
(1), (m) Fe (I11); EF: (V) Fe (1), (VY ) Fe(1ll); SFEF: (¢) Fe (1I), (#) Fe(lll).
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Figura 4.16. Evolucié temporal normalitzada del TOC per al tractament de 110 ml d’'una
aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM de peroxid
d’hidrogen, a temperatura ambient, sense control de pH, i mitjangant els processos de foto-
Fenton i fotocatalisi heterogénia amb irradiacio solar artificial utilitzant el
fotocatalitzador polimeric PVDF B1 o PVDF Bz: (A) runy; (o) runz; (o) runs; ( W) rung (e)
runs.

Figura 4.17. Evolucié temporal normalitzada de la concentracié d’hidroquinona per al
tractament de 110 ml d’'una aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en
preseéncia de 2,3 mM de peroxid d’hidrogen, a temperatura ambient, sense control de pH, i
mitjancant els processos de foto-Fenton i fotocatalisi heterogénia amb irradiacié solar
artificial utilitzant el fotocatalitzador poliméric PVDF B1 o PVDF Bz: (A) runy; (o) runz; (o)
runs; ( W) rung (®) runs.

Figura 4.18. Evolucié temporal de la concentracié de ferro total dissolt per al tractament
de 110 ml d’una aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM
de peroxid d’hidrogen, a temperatura ambient, sense control de pH, i mitjangant els
processos de foto-Fenton i fotocatalisi heterogénia amb irradiacié solar artificial utilitzant
el fotocatalitzador poliméric PVDF B o PVDF Bz: (A) runy; (o) runz (o) runs; ( W) rung
(®) runs.

Figura 4.19. Evolucié temporal normalitzada del TOC per al tractament de 110 ml d'una
aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM de peroxid
d’hidrogen, a temperatura ambient, sense control de pH, i mitjangant els processos de foto-
Fenton i fotocatalisi heterogénia amb irradiacié solar artificial en les segiients condicions:
(®) blanc sense peroxid d’hidrogen; (m) blanc amb peroxid d’hidrogen; (&) PVDF TiOz (A)
PVDF Az; (o) PVDF Az; (n) PVDF As; (&) PVDF A4; (X) PVDF By; (V) PVDF Ba.

Figura 4.20. Evolucié temporal normalitzada de la concentracié d’hidroquinona per al
tractament de 110 ml d'una aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en
presencia de 2,3 mM de peroxid d’hidrogen, a temperatura ambient, sense control de pH, i
mitjangant els processos de foto-Fenton i fotocatalisi heterogénia amb irradiacié solar
artificial en les segiients condicions: (e) blanc sense peroxid d’hidrogen; (m) blanc amb
peroxid d’hidrogen; () PVDF TiOz; (A) PVDF Az; (o) PVDF Az (u) PVDF As; (<) PVDF A4
(x) PVDF B1; (V) PVDF Ba.

Figura 4.21. Evolucié temporal de la concentracié de ferro total dissolt per al tractament
de 110 ml d’una aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM
de peroxid d’hidrogen, a temperatura ambient, sense control de pH, i mitjangcant els
processos de foto-Fenton i fotocatalisi heterogénia amb irradiacid solar artificial en les
segtients condicions: (/) PVDF Ai; (o) PVDF Az (o) PVDF As; (<) PVDF A4 (x) PVDF Bi;
(V) PVDF B..
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Figura 4.22. Evolucié temporal normalitzada del TOC per al tractament de 110 ml d’'una
aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM de peroxid
d’hidrogen, a temperatura ambient, sense control de pH, i amb irradiacié solar artificial en
les segiients condicions: (e) blanc sense peroxid d’hidrogen; (m) blanc amb peroxid
d’hidrogen; (V) concentracié inicial de Fe3* de 0,5 mg I'1; (A ) concentracié inicial de Fe3*
de 1,0 mg I'%; (4) PVDF By; (o) PE By; () PET Bu.

Figura 4.23. Evolucié temporal normalitzada de la concentracié d’hidroquinona per al
tractament de 110 ml duna aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en
preséencia de 2,3 mM de peroxid d’hidrogen, a temperatura ambient, sense control de pH, i
amb irradiacié solar artificial en les segiients condicions: (e) blanc sense peroxid
d’hidrogen; (m) blanc amb peroxid d’hidrogen;(A) PVDF By; (o) PE Bi; (o) PET B1.

Figura 4.24. Evolucié temporal de la concentracié de ferro dissolt per al tractament de
110 ml d’una aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM de
peroxid d’hidrogen, a temperatura ambient, sense control de pH, i amb irradiacié solar
artificial en les segiients condicions: (V) concentracié inicial de Fe3* de 0,5 mg I'1; (A)
concentracio inicial de Fe3+ de 1,0 mg I'1; (A) PVDF By; (o) PE B;; (o) PET B1.

Figura 4.25. Evolucié temporal normalitzada del TOC per al tractament de 110 ml d’'una
aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM de peroxid
d’hidrogen, a temperatura ambient, i amb irradiacié solar artificial en les segiients
condicions: (M) PVDF TiO: sense control de pH; (/) PVDF Bi sense control de pH; (o) PVDF
B1 mantenint el pH constant al voltant de 6.

Figura 4.26. Evolucié temporal normalitzada de la concentracié per al tractament de 110
ml d’una dissolucié 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM de peroxid
d’hidrogen, a temperatura ambient, i amb irradiacié solar artificial en les segiients
condicions: () PVDF TiO: sense control de pH; (A\) PVDF B; sense control de pH; (o) PVDF
B1 mantenint el pH constant al llarg del tractament al voltant de 6.

Figura 4.27. Evolucié temporal de la concentracié de ferro total dissolt per al tractament
de 110 ml d’'una aigua contaminada amb 0,18 mM d’hidroquinona, en preséncia de 2,3 mM
de peroxid d’hidrogen, a temperatura ambient, i amb irradiacié solar artificial en les
segtients condicions: (A) PVDF As sense control de pH; (o) PVDF As mantenint el pH
constant al llarg del tractament al voltant de 6.

Figura 4.28. Difractograma obtingut en la XRD del solid A1 (a) i patré de XRD per a
l'akaganéita amb un codi de referéncia 34-1266 (b) (Murad 1979).

Figura 4.29. Difractograma obtingut en la XRD del fotocatalitzador PVDF Bi (a), del PVDF
Bz (b) i del patré de (CzHzFz)n amb un codi de referéncia 42-1650 (c) (Hasegawa et al.
1972).

Figura 4.30. Difractograma obtingut en la XRD del fotocatalitzador PE Bi (a) i del patrd
de polietilé amb un codi de referéncia 11-0834 (b) (Referéncia primaria: Dawkins, Private
Communication).

Figura 4.31. Espectre de XPS obtingut pel solid A1.
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Figura 4.32. Desconvolucid dels pics del Fe 2p en l'espectre de XPS pel solid A1.

Figura 4.33. Desconvolucid del pic de IO 1s en I'espectre de XPS pel solid A1.

Figura 4.34. Espectres de XPS obtinguts pels fotocatalitzadors PE B1 i PET Bi.

Figura 4.35. Desconvolucié dels pics del Fe 2p en 'espectre de XPS pels fotocatalitzadors
PE B1i PET B1.

Figura 4.36. Desconvolucié del pic de I'O1s en l'espectre de XPS pels fotocatalitzadors PE
B1iPET B1.

Figura 4.37. Desconvolucié del pic del C 1s en l'espectre de XPS pels fotocatalitzadors PE
B1iPET B1.

Figura 4.38. Impactes relatius per al tractament de 250 ml d’una aigua contaminada amb
500 mg I'T d’a-MPG mitjangant el procés de SFEF a 33,3 mA cm™2 i pel 90% de
mineralitzacié, per als segiients factors d'impacte: (E.«) oxigen consumit; ( . ) sulfat de
ferro(ll) consumit; ( . ) sulfat de sodi consumit; ( 7 ) emissions atmosferiques i
hidrosfériques; (| ) transport de l'oxigen consumit; ( . ) transport del sulfat de ferro(Il)
consumit; ( . ) transport de sulfat de sodi consumit; ( D ) electricitat consumida.

Figura 4.39. Impactes relatius per al tractament de 250 ml d’una aigua contaminada amb
500 mg I'! d’a-MPG mitjangant el procés de SFF amb una [H202]iniciat = 72,5 mM i pel 90%
de mineralitzacid, per als segiients factors d'impacte: (E":%E ) peroxid d’hidrogen consumit;
( . ) sulfat de ferro(Il) consumit; () emissions atmosfériques i hidrosfériques; (| |)
transport del peroxid d’hidrogen consumit; ( .) transport de sulfat de ferro (1) consumit.

Figura 4.40. Impactes relatius associats a cadascuna de les categories d'impacte pel 70%
de la mineralitzacid de 250 ml d’'una aigua contaminada amb 500 mg 1! d’a-MPG i per als
seglients processos depuratius: (I) EF 100 mA cm™2; (I) EF 150 mA cm2; (I ) SFEF 33,3
mAcmZ; (| ) SFEF 100 mA cm™2; ( D) SFEF 150 mA cm2; ( .) SFF [H20z]inicial = 36,3
mM; () SFF [H20z]iniciat = 72,5 mM; () SFF [H202]miciat = 145 mM.

Figura 4.41. Impactes relatius associats a cadascuna de les categories d'impacte pel 90%
de la mineralitzacié de 250 ml d’'una aigua residual contaminada amb 500 mg I'! d’'a-MPG,
i per als segtients processos depuratius: (.) SFEF, 33,3 mAcm™2; () SFEF, 100 mA cm2;
([_]) SFEF, 150 mA cm2; (1] ) SFF, [H20z]inicial = 72,5 mM; (.) SFF, [H20z]nicial = 145 mM.
Figura 4.42. Evolucié de l'oxigen dissolt al llarg del temps en un respirometre de 300 ml de
capacitat i una concentracio de fangs de 3000 mg I'1 S§V, a pH = 7,5 i a 25°C, a l'addicionar
polsos successius dels segiients compostos: (--A--) respiracié endogena; (-- @--) pols d’acid
acétic, DQOuddicionada = 5 mg 'L 0z; (-- O--) pols d’ a-MPG, DQOuddicionada = 5 mg 11 Oz; (-- 4--)
pols d’acid acétic, DQOuddicionada = 5 mg I'1 O2.

Figura 4.43. Evolucié temporal de la relacié DBOs/DQO de 250 ml d’'una aigua residual
contaminada amb 500 mg I'! d’a-MPG, en preséncia de 10 mg 1! Fe?*, a pH ~ 2,9 i 25°C,
tractada mitjangant els segiients AOPs: (o) Fenton, [H20z]iniciai= 36,3 mM; (o) SFF,
[H20z]miciai= 36,3 mM; (V) SFF, [H202]imiciai= 72,5 mM.
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Figura 4.44. Evolucié temporal normalitzada del TOC en un SBR de 500 ml de capacitat i
600 mg I'1 SSV, pel tractament dels 250 ml d’afluent provinent del procés de SFF amb una
concentracio inicial de Hz02 de 36,3 mM (a) o 72,5 mM (b), i per als segiients cicles: (o)
cicle 1; (o) cicle 5; (V) cicle 9; (x) cicle 13.

Figura 4.45. Evolucid de la concentracié d’amoni i nitrat a I'efluent d’'un SBR de 500 ml de
capacitat i 600 mg I'1 SSV, al llarg dels cicles de funcionament, pel tractament de 250 ml
d’afluent provinent dels segiients processos: ( V') SFF amb una concentracié inicial de H202
de 36,3 mM; (o) SFF amb una concentraci6 inicial de Hz0: de 72,5 mM.

Figura 4.46. Impactes relatius per al tractament de 250 ml d’una aigua contaminada amb
500 mg I'?! d’a-MPG, per a I'acoblament del procés de SFF ([H20:z]iniciat = 36,3 Mm)-SBR, i
pel 93% de mineralitzacio, per als segiients factors d’impacte: (Es) peroxid d’hidrogen
consumit; ( .) sulfat de ferro (1) consumit; ( ") emissions del procés de SFF; (| )
transport del peroxid d’hidrogen consumit; ( . ) transport del sulfat de ferro (1I) consumit;
(l) nutrients consumits a I'SBR; (D) transport dels nutrients consumits; ( l) emissions
de I'SBR; ( . ) electricitat requerida per I'SBR; () productes consumits per a la gestio del
fang en excés; ( . ) transport del fang en excés i dels productes consumits per a la
seva gestid; (D) electricitat requerida per a la gestié del fang en excés; (|| ) emissions de
l'abocador.

Figura 4.47. Impactes relatius associats a cadascuna de les categories d'impacte pel 93%
de la mineralitzacié de 250 ml d’una aigua residual contaminada amb 500 mg I'! d’a-MPG,
i per als segiients processos depuratius: ( . ) SFEF, 33,3 mA cmZ; ( B ) SFF, [H20z]inicial =
72,5 mM; ([]) SFF ([Hz02]inicia = 36,3 mM) —SBR.

Figura 4.48. Impactes relatius associats a cadascuna de les categories d'impacte pel 98%
de la mineralitzacié de 250 ml d’una aigua residual contaminada amb 500 mg I'! d’a-MPG,
i per als segiients processos depuratius: (.) SFEF, 100 mA cm2; ( D) SFF ([H20z]inicial =
72,5 mM) —SBR.
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